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Resumen
Chromobacterium violaceum es una bacteria anaerobia facultativa que forma parte del microbiota
normal de las regiones tropicales del mundo. Esta bacteria ha sido aislada en medios
contaminados con hidrocarburos; sin embargo, su potencial en la biodegradación de estos
contaminantes orgánicos ha sido poco explorado. En el presente estudio se buscó evaluar la
capacidad de tolerancia y biodegradación de diésel por C. violaceum ATCC 12472. Para ello, se
determinó la concentración máxima de tolerancia de esta cepa frente a diferentes
concentraciones de diésel (1 - 10 % v/v), así como, el efecto del diésel en la cinética de
crecimiento. Posteriormente, se efectuaron los ensayos de biodegradación con la concentración
máxima de tolerancia encontrada, donde, se cuantificó la disminución en las concentraciones de
fenoles y TPHs por C. violaceum en dos tratamientos: células libres y células inmovilizadas en
perlas de alginato de calcio. A partir de las pruebas de tolerancia, se observó que el diésel
representa un medio hostil, causando varios efectos en el crecimiento de C. violaceum, aun así,
la cepa toleró todas las concentraciones evaluadas. Respecto a las pruebas de biodegradación,
se evidenció que ambos tratamientos de C. violaceum pudieron metabolizar eficientemente los
fenoles y TPHs presentes en el diésel; sin embargo, la inmovilización celular mostró un aumento
en la tasa de biodegradación. Se concluye que C. violaceum presenta varías características de
gran utilidad en los procesos de biorremediación, lo que sugiere un potencial para su aplicación
en el tratamiento de aguas contaminadas con diésel.
Palabras clave: Chromobacterium violaceum, cinéticas de crecimiento, capacidad de tolerancia,
biodegradación de diésel, células libres e inmovilizadas.
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Abstract

Abstract
Chromobacterium violaceum is a facultative anaerobic bacterium part of the normal microbiota of
tropical regions of the world. This bacterium has been isolated in media contaminated with
hydrocarbons; however, its potential in the biodegradation of these organic pollutants has been
little explored. The present study sought to evaluate the tolerance and biodegradation capacity of
diesel by C. violaceum ATCC 12472. For this, it was determined the maximum tolerance
concentration of this strain against different concentrations of diesel (1 - 10 % v/v), as well as its
effect on bacterial growth. Subsequently, biodegradation tests were carried out with the maximum
tolerance concentration found, where the decrease in phenol and TPHs concentrations by
C. violaceum was quantified in two treatments: free cells and immobilized cells in calcium alginate
beads. From the tolerance tests, it was observed that diesel represents a hostile environment,
causing many effects on the growth of C. violaceum, however, the strain was able to tolerate all
evaluated concentrations. Regarding biodegradation tests, it was evident that both treatments of
C. violaceum could efficiently metabolize phenols and TPHs present in diesel; however, cell
immobilization showed an increase in the rate of biodegradation. It is concluded that C. violaceum
presents several characteristics of great utility in bioremediation processes, which suggests a
potential for its application in the treatment of waters contaminated with diesel.
Keywords:
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growth

kinetics,
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1. Introducción
La contaminación ambiental ocasionada por compuestos hidrocarbonados del petróleo y
derivados, tiene consecuencias severas sobre los componentes bióticos y abióticos de los
ecosistemas en ambientes marinos y terrestres (Ahmed y Fakhruddin, 2018). Dentro de los
compuestos derivados, el diésel tiene un alto consumo a nivel mundial; y la expectativa del
aumento en su demanda a nivel global de 5 millones de barriles por día entre los años 2012 y
2035 tiene una relación directa con el incremento en impactos negativos al medio ambiente
(Ramadass et al., 2017).
El combustible diésel está constituido por cientos de compuestos, de los cuales, se calcula
que aproximadamente el 30 % corresponde a alcanos, 45 % a alcanos policíclicos y 24 % a
compuestos aromáticos (Zytner et al., 2001). Adicionalmente, el crudo e hidrocarburos
procesados como el diésel se conocen por tener cantidades significativas de metales pesados
(Ahmad et al., 2014). Dado a la complejidad de la composición del diésel se requiere de un
conocimiento profundo de la dinámica química para su tratamiento (Zytner et al., 2006).
En cuanto a los tratamientos empleados para la remoción de hidrocarburos se conocen varias
técnicas; entre estas, la biorremediación es de particular interés por ser poco invasiva, puesto
que no requiere de componentes estructurales que modifiquen drásticamente el lugar, es costo
eficiente y no transfiere el contaminante a tratar de un medio al otro, sino que se puede llegar a
la degradación completa (Kensa, 2011). Esta técnica emplea las capacidades inherentes de los
microorganismos para mineralizar los contaminantes (Sowani et al., 2020).
En los procesos de biorremediación se deben considerar varios factores para garantizar la
eficiencia del tratamiento, tales como, la capacidad metabólica y de tolerancia de los
microorganismos degradantes, la presencia de condiciones ambientales favorables (oxígeno,
pH, nutrientes, etc.). Así mismo, dentro de las capacidades de los microorganismos se incluyen
la producción de biosurfactantes, la formación de biopelículas y la presencia y expresión de
genes degradantes de hidrocarburos (Balseiro et al., 2017).
La capacidad de biodegradación de diésel está asociada con la concentración y composición
de los hidrocarburos, ya que ciertos niveles y compuestos pueden llegar a inhibir fuertemente el
crecimiento bacteriano, dando como resultado en una baja eficiencia de biodegradación e incluso
en la muerte de la bacteria (Preetha y Viruthagiri, 2007). Con el fin de mitigar los factores
mencionados y aumentar la capacidad de los microorganismos se han desarrollado diferentes
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alternativas que permiten optimizar el proceso de biorremediación (Mazumder et al., 2020), tales
como, la aclimatación progresiva a los contaminantes, modificaciones genéticas y la
inmovilización de células (Pradeep et al., 2014).
El número de cepas bacterianas reportadas en la literatura capaces de crecer a altas
concentraciones de diésel es bastante limitado, porque generalmente es difícil que estos
presenten habilidades degradantes para todos los componentes de este combustible (Ramadass
et al., 2016). Dentro de los géneros reportados se encuentran Pseudomonas, Bacillus, Proteus,
Klebsiella, Aeromonas, Micrococcus, Serratia, Acinetobacter, Staphylococcus, y Flavobacterium.
Sin embargo, los esfuerzos en investigación han intentado buscar otras bacterias que presenten
mejores características para la biorremediación de diésel (Dahalan et al., 2014).
Chromobacterium violaceum es una bacteria de vida libre en los ecosistemas tropicales que
presenta una alta capacidad de adaptabilidad y versatilidad para interactuar y responder a
ambientes con nutrientes limitados o explorar fuentes alternas de carbono, debido a la gran
proporción de marcos abiertos de lectura (ORFs) que contiene en su genoma (Ribeiro et al.,
2003), lo cual sugiere que podría tener aplicaciones biotecnológicas. Sin embargo, estas
proteínas pueden estar involucradas en la respuesta de C. violaceum a condiciones ambientales
estresantes, los roles específicos son pobremente conocidos (Cordeiro et al., 2013).
Por otro lado, la presencia de ORFs multirresistentes ilustra la contribución de los sistemas
de transporte de membrana a la capacidad de C. violaceum para soportar condiciones
ambientalmente desfavorables. Los transportadores de metales pesados incluyen zntA
(CV1154), que proporciona a C. violaceum el potencial para la biorremediación de xenobióticos
(Ribeiro et al., 2003). Por lo tanto, en el presente estudio se pretendió evaluar la capacidad de
tolerancia y biodegradación de diésel por C. violaceum ATCC 12472.
Para ello, inicialmente se determinó el efecto del diésel en la cinética de crecimiento de
C. violaceum ATCC 12472, así como, la capacidad de tolerancia de C. violaceum ATCC 12472
frente a diferentes concentraciones de diésel (1-10 % v/v). Finalmente, se estimó la eficiencia de
biodegradación de TPHs y fenoles por células libre e inmovilizadas de C. violaceum ATCC 12472
y Pseudomonas aeruginosa ATCC 9027 (como control positivo) en dos tratamientos: células
libres y células inmovilizadas en perlas de alginato de calcio.
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Justificación

2. Justificación
C. violaceum es una bacteria Gram-negativa que hace parte del microbiota normal de agua
y suelo de las regiones tropicales y subtropicales del mundo (Ribeiro et al., 2003). Esta bacteria
es capaz de explotar un amplio rango de recursos energéticos mediante el uso de oxidasas y
reductasas, permitiéndole vivir tanto en medios aerobios como anaerobios (Lui et al., 2016).
Adicionalmente, se conoce que tiene la capacidad de producir biosurfactantes, los cuales, se ha
demostrado que pueden reducir la tensión superficial en agua de 71 a 26 mN·m-1 (Almeida et al.,
2006).
Autores como Vallejo et al. (2005), Udotong et al. (2008), Belbahri (2017) y Al-Jawasim (2019)
han reportado la presencia de C. violaceum en aguas, suelos y sedimentos contaminados con
hidrocarburos, dando una premisa de su capacidad de tolerancia a este tipo de contaminantes.
Teniendo en cuenta estas características, se propone el estudio de este microorganismo como
posible biodegradador potencial de hidrocarburos.
Al tratarse de una bacteria anaerobia facultativa, permite su aplicación en medios con
presencia y ausencia de oxígeno; pues a pesar de que el enfoque habitual de la biodegradación
de hidrocarburos se ha basado en procesos aerobios por ser más rápidos, en algunas ocasiones
las condiciones ambientales pueden incluir limitaciones en la disponibilidad de oxígeno, como en
manglares, acuíferos y digestores de lodos (Peixoto et al., 2011), haciendo más eficiente la
aplicación de procesos anaeróbicos.
Por otra parte, la producción de biosurfactantes por parte de esta bacteria resulta muy
conveniente para la biodegradación de hidrocarburos. Uno de los problemas más frecuentes que
se presentan en el proceso de biodegradación es que, al ser estos compuestos insolubles en
agua, no se encuentran biodisponibles para la célula, dando lugar a tratamientos ineficientes. Sin
embargo, los biosurfactantes permiten solubilizar estos compuestos, aumentando la eficiencia
del proceso.
Cabe mencionar que C. violaceum rara vez ha estado implicado en infecciones humanas
(Kothari et al., 2017), por lo que no representaría un alto riesgo asociado a su manipulación en
los procesos de biorremediación en comparación con algunas bacterias patógenas. C. violaceum
se encuentra clasificada dentro del grupo de riesgo II, donde se incluyen los microorganismos
que representan riesgo moderado para el individuo y limitado para la comunidad, de acuerdo con
el artículo 67 de la resolución 8430 de 1993.
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3. Planteamiento del problema
3.1.

Problema de investigación

Los combustibles fósiles (petróleo, gas y carbón) son usados ampliamente a nivel mundial
como principales generadores de energía. Según estadísticas de la Agencia Internacional de la
Energía (2019), se estima que el consumo energético global procedente de esta fuente fue
aproximadamente del 70 % en el 2018. En el caso de la industria petrolera, se ha expandido de
manera tal que, es considerada como parte fundamental de la economía mundial. Siendo así
que, el volumen producción de crudo alcanzó los 100.81 y 100.65 millones de barriles por día en
los años 2018 y 2019, respectivamente (Agencia Internacional de la Energía, 2020).
En Colombia, la producción de crudo también ha tenido un crecimiento importante
últimamente, siendo un sector estratégico para la economía del país. El sector petrolero ha
adquirido una participación fundamental en el valor del Producto Interno Bruto (PIB). La
producción de petróleo en Arauca, Casanare y Meta (departamentos con mayor actividad
petrolera de Colombia) se ha mantenido por encima del 50 % del PIB departamental durante
varios años, e incluso, ha llegado a sobrepasar el 70 % (Rettberg y Prieto, 2017).
El crecimiento de la industria petrolera ha traído consigo el aumento del consumo de agua y
de la cantidad de agua residual generada; en donde se calcula que para la producción de 80
millones de barriles de crudo se requiere de aproximadamente 250 millones de barriles de agua,
mostrando una relación agua:crudo de 3:1 (Pardo et al., 2017). Más aún, la contaminación por
derrames accidentales y ocasionados también aporta de forma significativa en el impacto
ambiental.
Se estima que a nivel global se vierten a mares y océanos entre 1.3 a 1.5 millones de
toneladas de crudo por año (Ismail y Dadrasnia, 2015). A nivel nacional, los derrames de crudo
por atentados de grupos al margen de la ley constituyen una de las principales formas de
contaminación de petróleo. Esta problemática es de gran relevancia, pues en los últimos años
se han derramado más de 3.7 millones de barriles en miles de hectáreas a causa de ataques
(Pardo, 2018), contaminando suelos y fuentes hídricas del territorio colombiano.
El crudo y las aguas residuales procedentes de la producción de petróleo y derivados
contienen altas concentraciones de fenoles, hidrocarburos y metales pesados, los cuales, sí son
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liberados al medio ambiente, tienen un impacto negativo sobre los recursos naturales, fauna y
flora (Velásquez, 2017). Debido a las características de estos compuestos, como su alta
persistencia en el ambiente y letalidad a bajas concentraciones, es trascendental que sean
tratados con el fin de minimizar el impacto sobre los ecosistemas y la salud humana (Pardo et
al., 2017). En la actualidad, se cuenta con diversas técnicas físicas, químicas y biológicas que
permiten disminuir la concentración de los contaminantes en el medio (Narváez et al., 2008).
En los últimos años, el tratamiento biológico ha sido ampliamente utilizado para la
degradación hidrocarburos y fenoles (Iqbal et al., 2019). Sin embargo, factores como la
biodisponibilidad del sustrato, la cantidad y tipo de nutrientes, y la presencia de oxígeno en el
caso de las bacterias aerobias, actúan como limitantes en el tratamiento dependiendo de las
condiciones internas del sistema y de las capacidades de los microorganismos empleados.
Adicionalmente, las altas concentraciones y el nivel de toxicidad de los contaminantes pueden
inhibir y/o eliminar algunos ellos (Hussain y Dubey, 2014).
A la fecha, se conocen gran cantidad de bacterias con alta eficiencia de biodegradación de
hidrocarburos y fenoles. Entre ellas, se incluyen especies como Pseudomonas aeruginosa
(Talaiekhozani et al., 2015; Wu et al., 2018) y Acinetobacter baumannii (Chang et al., 2011;
Cleber et al., 2011; Prasad et al., 2010); las cuales, han sido listadas por la Organización Mundial
de la Salud (2017) dentro del grupo de patógenos con prioridad crítica, debido al peligro que
representan para la salud humana, al presentar resistencia a varios antibióticos. Teniendo en
cuenta lo anterior, el uso de microorganismos en este campo debe cumplir con ciertas normas
de bioseguridad, con el fin de evitar un riesgo a la salud de las personas que los manipulan.
En el caso de C. violaceum, es una bacteria conocida por su alto potencial biotecnológico
(Carepo et al., 2004), que no se considera como un agente biológico de alto riesgo para la salud
humana. A pesar de ello, C. violaceum no ha sido estudiada a profundidad en el campo de la
biodegradación de hidrocarburos y fenoles, lo cual resulta interesante para profundizar en el
conocimiento sobre el potencial de esta bacteria en biotecnología.

3.2.

Pregunta de investigación

¿Qué capacidad tiene Chromobacterium violaceum ATCC 12472 para degradar una muestra
comercial de diésel mediante células libres e inmovilizadas en alginato de calcio?
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Hipótesis de estudio

Hipótesis nula: C. violaceum ATCC 12472 tanto en forma de células libres como
inmovilizadas en perlas de alginato de calcio no tiene la capacidad para degradar la muestra
comercial de diésel.
Hipótesis alterna: C. violaceum ATCC 12472 en forma de células libres e/o inmovilizadas
en perlas de alginato de calcio tiene la capacidad para degradar la muestra comercial de diésel.

3.4.

Objetivos

3.4.1. Objetivo general
Evaluar la capacidad de biodegradación de una muestra de diésel por células libres e
inmovilizadas de Chromobacterium violaceum ATCC 12472.

3.4.2. Objetivos específicos
❖ Determinar la capacidad máxima de tolerancia de Chromobacterium violaceum ATCC
12472 frente a diferentes concentraciones de una muestra comercial de diésel.
❖ Estimar la eficiencia de biodegradación de TPHs y fenoles presentes en una muestra
comercial de diésel por células libres e inmovilizadas en perlas de alginato de calcio de
Chromobacterium violaceum ATCC 12472 a escala de laboratorio.

3.5.

Antecedentes investigativos

El uso de aplicaciones biotecnológicas para el tratamiento de aguas y suelos contaminados
con hidrocarburos y fenoles ha surgido en los últimos años como una alternativa atractiva debido
a las ventajas tecnológicas, económicas y ambientales que presenta. Los microorganismos son
usados frecuentemente debido a su gran diversidad metabólica (Sreeja et al., 2012). Entre estos,
las proteobacterias son conocidas por desempeñar un papel importante en la biodegradación de
contaminantes orgánicos.
En el estudio de Silva et al. (2013) se identificaron genes relacionados con la biodegradación
de fenol en bibliotecas metagenómicas de aguas residuales de refinería de petróleo, en donde
la mayoría de las secuencias relacionadas con dichos genes correspondían al filo Proteobacteria
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y a la clase Betaproteobacteria. Las betaproteobacterias son un grupo de microorganismos con
metabolismo variado, conformado por diversas bacterias aerobias o facultativas, que
generalmente son muy versátiles en sus capacidades de biodegradación.
Dentro de la clase Betaproteobacteria se encuentra la especie C. violaceum, la cual, ha sido
ampliamente utilizada en los últimos años dentro de los laboratorios de microbiología. La
producción de violaceína por parte de este microorganismo, ha generado el mayor interés debido
a que, por tratarse de un metabolito secundario, ser fácilmente detectable mediante el
seguimiento del crecimiento bacteriano y estar relacionado con la expresión del mecanismo
celular llamado Quorum Sensing (QS), permite emplear a esta especie como modelo biológico
de QS (Kothari et al., 2017).
Hasta la fecha, sólo se ha secuenciado completamente el genoma de la cepa de C. violaceum
ATCC 12472. La secuenciación reveló que esta cepa posee varias rutas alternativas para
generar energía, además de sistemas complejos y extensos para la adaptación al estrés y
motilidad, y la utilización generalizada de QS para el control de sistemas inducibles; lo cual,
respalda su versatilidad y adaptabilidad a diferentes medios (Ribeiro et al., 2003). Estas
características han impulsado la investigación de esta bacteria dentro varias áreas de la
biotecnología.
Dentro de las aplicaciones conocidas está la síntesis de compuestos de interés médico,
agente de control biológico contra hongos, insectos y nemátodos, recuperación de oro, síntesis
de plástico biodegradable, biosíntesis de celulosa y biodegradación de cianato (Carepo et al.,
2004). Sin embargo, los estudios actuales se han enfocado principalmente en el mecanismo de
QS, dejando de lado áreas interesantes como la biolixiviación, biosensores y biorremediación
(Kothari et al., 2017). A continuación, se describen los estudios e investigaciones desarrollados
en Colombia y el mundo relacionados con la capacidad de C. violaceum para degradar
hidrocarburos y fenoles.
En cuanto a la biodegradación de hidrocarburos por C. violaceum se encontró que, Itah y
Essien (2005) examinaron el perfil de crecimiento y potencial hidrocarbonoclástico de
microorganismos aislados de bolas de alquitrán en la bahía de Bonny en Nigeria. Esta
investigación surgió debido al desconocimiento de la degradación microbiana del petróleo
incrustado en sedimentos, conocidos como bolas de alquitrán o tarballs. Se aislaron en total 13
especies, de las cuales, C. violaceum, Cladosporium resinae, Bacillus submarinus, Micrococcus
varians, P. aeruginosa, Candida marina y Saccharomyces estuari fueron los biodegradadores
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más eficientes. C. violaceum mostró la mayor capacidad de degradación de tarballs con una
reducción del 72 % en el peso del alquitrán pelágico después de 22 días de incubación.
Ese mismo año en Bogotá, Vallejo et al. (2005) evaluaron el efecto de la adición de nutrientes
en la biodegradación de TPHs por una mezcla bacteriana en suelos contaminados. El estudio
contó con dos tratamientos, uno con adición de sales inorgánicas simples y otro con un fertilizante
inorgánico. La mezcla bacteriana se conformó con 6 bacterias identificadas como
Stenotrophomonas maltophilia, Acinetobacter lwoffii, Burkholderia cepacia, Pseudomonas
putida, C. violaceum y Flavimonas oryzihabitans. Las mayores tasas de degradación por la
mezcla bacteriana fueron observadas en los primeros 28 días en ambos tratamientos, siendo de
278 y 235 mgTPH/kgps/día respectivamente.
Más reciente, en el 2018 se compararon los potenciales de biodegradación de hidrocarburos
de C. violaceum, Bacillus subtilis y Micrococcus luteus. Los microorganismos fueron aislados del
relleno sanitario Lemna, en el estado de Cross River en Nigeria. Estas bacterias fueron sometidas
a 5 días de fermentación en agitación continúa usando tres tipos de sustrato de hidrocarburos:
keroseno, diésel y gasolina. C. violaceum mostró ser el mejor degradador de hidrocarburos en
un rango de gasolina>keroseno>diésel, indicando que podría ser estudiado para el control de la
contaminación ambiental y biorremediación (Bassey et al., 2018).
En relación con la biodegradación de fenoles por C. violaceum, el primer estudio que se
encontró reportado corresponde a investigadores de la Universidad de Sao Paulo en el año 2009.
En él se identificó el mecanismo de biodegradación de fenoles en C. violaceum, mediante la
caracterización molecular y clonación del gen fenol monooxigenasa Cvmp en Escherichia coli.
Para ello, C. violaceum CVT8 fue inoculada en un medio mínimo de sales con 0.2 mg/mL de
fenol, como única fuente de carbono (Perpetuo et al., 2009).
El crecimiento de C. violaceum en el medio indicó una posible capacidad para degradar
fenoles que, de acuerdo con los autores, probablemente se debe a la presencia del gen Cvmp
en su genoma. El gen Cvmp mostró una similitud del 74 % con respecto al gen ortólogo de
Ralstonia eutropha, la cual, es una bacteria conocida con capacidad para degradar de fenoles.
En cuanto al clon recombinante, se halló un crecimiento significativo en presencia de altas
concentraciones de fenol, transformándolo en catecol e hidroquinona por la acción de la enzima
monooxigenasa (Perpetuo et al., 2009).
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En el año 2012 se realizó en India la primera investigación que evaluó la capacidad de

degradar fenoles directamente en una cepa de C. violaceum. El diseño experimental se realizó
en diferentes condiciones de pH (5-10 unidades), período de incubación (0-96 horas) y
concentraciones de fenol (5-50 mg/100 mL). C. violaceum DSTS 1 degradó en un 99.7 % el fenol,
a una concentración de 17.5 mg/100 mL y pH de 6.5, durante 48 horas de incubación. Sin
embargo, se evidenció que concentraciones superiores a 50 mg/100 mL de fenol pueden generar
un efecto inhibitorio en las células microbianas (Sreeja et al., 2012).
Por otra parte, en relación con la inmovilización celular se conoce que esta puede aumentar
la tasa de biodegradación, ya que los microorganismos se encuentran sobre superficies bajo
forma de biopelículas, proporcionando menor exposición a la toxicidad de los contaminantes
(Martínez y García, 2012). En ese sentido, se realizó una amplia búsqueda para establecer
antecedentes de la actividad degradadora de hidrocarburos y fenoles por células inmovilizadas
de C. violaceum; sin embargo, no se encontró ningún reporte científico relacionado. Aun así, las
investigaciones en este campo son numerosas en otras bacterias con diversos soportes de
inmovilización.
En Bogotá, investigadores de la Universidad de los Andes evaluaron la capacidad de
degradación de fenoles por células libres e inmovilizadas de Pseudomonas spp. en tres matrices
de inmovilización (polímeros de poliuretano, alginato de calcio y alginato mezclado con alcohol
polivinílico). Todos los tratamientos fueron inoculados con concentración bacteriana de
10 UFC/mL en medio mínimo de sales y 200 ppm de fenol. De ello se obtuvo una remoción total
del fenol en 23 días para el medio en células libres, 15 días para la matriz de poliuretano y de 7
días para las dos matrices de alginato de calcio (Chitiva y Dussán, 2003).
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4. Marco teórico
4.1.

Diésel

4.1.1. Composición
El diésel es un combustible líquido compuesto por hidrocarburos con un número promedio
de carbonos de C8-C26; principalmente por alcanos de cadena lineal y ramificada, además de
compuestos aromáticos, mono-, di- y poliaromáticos (Adam y Duncan, 1999). Este combustible
contiene ciertas sustancias químicas nocivas, con una alta concentración de hidrocarburos
monoaromáticos (BTEX) e Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (PAHs), convirtiéndolo en el
derivado más peligroso (Pereira et al., 2018).
En la fracción soluble del diésel, los BTEX son los compuestos más peligrosos para el medio
ambiente, debido principalmente a su potencial contaminante y solubilidad en agua (Pereira et
al., 2018). Por otra parte, durante el proceso de preparación del diésel se emplean ciertos aditivos
que también son altamente tóxicos, por lo que su liberación a cuerpos de agua representa un
riesgo para el ecosistema, especialmente para los organismos acuáticos.
Los aditivos del diésel se utilizan con el fin de garantizar la estabilidad del combustible y evitar
la formación de partículas, que puedan depositarse y taponar los inyectores y/o filtros,
interfiriendo con el funcionamiento del sistema de inyección en el motor de los vehículos. Dentro
de los compuestos más usados como estabilizantes se encuentran las aminas como la
fenilendiamina, y los fenoles como el 2,6-di-terc-butil-4-metilfenol, generalmente en un rango de
10 a 80 ppm (Bacha et al., 2007).
La composición exacta del diésel varía entre las refinerías, y se diferencia principalmente por
su contenido de azufre, al igual que por su cantidad de cetano, densidad y otras propiedades
físicas (Chang, 2000). Sin embargo, generalmente es una combinación de tres a cinco
componentes de mezcla producidos en la refinería. Como sucede con la gasolina, todos los
grados de diésel se integran a partir del mismo conjunto de componentes de mezcla, pero con
diferentes fórmulas (International Council on Clean Transportation, 2011).
El diésel se obtiene principalmente de la destilación del crudo, generalmente dentro de un
rango de ebullición entre 200 y 350 °C a presión atmosférica (Speight, 2011). Dentro de las
fracciones típicas de la destilación atmosférica, se encuentra el corte con intervalo de 245 a
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270 °C hasta 350 a 365 °C, denominado como destilado medio. El destilado medio tiene como
objetivo de procesar aceite diésel pesado y ligero por separado. Es frecuente subdividir este
intervalo en dos cortes sucesivos, alrededor de 325 ºC (Cortés, 2014).
Es importante mencionar que a pesar de que la mayoría de los combustibles diésel son
derivados del petróleo, algunos pueden provenir de otros recursos para combustibles fósiles. Por
ejemplo, algunos combustibles diésel son obtenidos a partir de la licuefacción de carbón y a
través de procesos de síntesis, por medio del proceso de destilación Fischer-Tropsch (Chang,
2000).

4.1.1.1. Hidrocarburos Totales del Petróleo
Los Hidrocarburos Totales del Petróleo (TPHs) constituyen un conjunto de varios compuestos
químicos diferentes originados en el petróleo crudo. Estos se encuentran conformados
principalmente por hidrógeno y carbono en un 90 %, y el porcentaje restante por oxígeno, azufre
y nitrógeno, encontrados en forma de asfáltenos, mercaptanos y piridinas, respectivamente
(Agency for Toxic Substances and Disease Registry, 1999).
El parámetro de TPHs es comúnmente aceptado para la evaluación de la degradación del
petróleo y sus derivados, puesto que la realización del análisis individual de la degradación de
cada compuesto no suele ser muy práctico, teniendo en cuenta la presencia de muchos
compuestos químicos en estos (Martínez y Soto, 2017). Asimismo, sus propiedades
fisicoquímicas dependerán en gran medida de la composición específica de la mezcla.
Las propiedades fisicoquímicas de los TPHs para tener en cuenta en los procesos de
biorremediación son numerosas; sin embargo, sólo se describirán dos (polaridad y solubilidad)
debido su importancia en la biodisponibilidad y biodegradabilidad de los TPHs. Los hidrocarburos
son moléculas apolares, o débilmente polares en el caso de los aromáticos; lo que indica que
tienen poca afinidad por el agua, siendo difícil su biodegradación por microorganismos
(Rodríguez, 2017).
La solubilidad en agua se encuentra determinada por la estructura molecular de los
compuestos presentes. Entre más hidrocarbonada sea la cadena, menor sea el número de
grupos funcionales polares, mayor sea el grado de sustitución de hidrógenos por cloro en el caso
de los organoclorados y mayor sea el número de anillos aromáticos en el caso de los PAHs, más
insoluble será la muestra. Esta propiedad es importante en procesos de biodegradación, puesto
que condiciona disponibilidad del sustrato en los microorganismos (Jung et al., 2014).
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En su contra parte, el uso de biosurfactantes permite aumentar la biodisponibilidad de los
hidrocarburos, favoreciendo la formación de emulsiones estables (Rodríguez, 2017). Cabe
resaltar que, a pesar de que los hidrocarburos suponen una fuente de carbono y energía para
los microorganismos, también pueden llegar a resultar tóxicos, reduciendo la diversidad y
abundancia bacteriana (Jung et al., 2014).

4.1.1.2. Fenoles
Los fenoles son compuestos orgánicos que contienen uno o varios grupos hidroxilos (-OH),
unidos directamente a uno o más anillos aromáticos. Estos pertenecen a la familia de los
alcoholes debido a la presencia del grupo OH en su estructura; siendo el fenol, el miembro
aromático más simple de esta familia. El grupo hidroxilo presente en los fenoles determina su
acidez, mientras que el anillo de benceno caracteriza su basicidad (Nguyen et al., 2003).
La estructura química de los fenoles es uno de los factores más importantes que pueden
afectar su biodegradación. Esto es determinado por el número, tipo y posición de sustituyentes,
así como la fuerza de los enlaces presentes. Entre más alto sea el número de sustituyentes,
menos biodegradable es. Además, los sustituyentes orto- y para- son menos degradables que
los sustituyentes meta- (Hussain y Dubey, 2014).
De igual forma como se explicó en la sección 4.1.1.1, las propiedades fisicoquímicas
determinadas por dicha estructura química también tienen influencia dentro de los procesos de
biodegradación. En la tabla 4-1, se indican algunas de las propiedades fisicoquímicas del fenol.
Tabla 4-1. Principales propiedades fisicoquímicas del fenol.
Propiedad
Valor
Peso molecular
94.11
pKa (H2O)
9.89 - 9.95
Punto de fusión
43 °C
Punto de ebullición
182 °C
Solubilidad en agua
8.7% (a 25°C)
Log KOW = 28.84
Coeficientes de partición
Log KOC = 52
47 Pa (a 25°C)
Presión de vapor
5300 Pa (a 60°C)
Cp = 3.06 J mol−1 K−1
Calores específicos de combustión
Cv = 3.07 J mol−1 K−1
Adaptado de: Nguyen et al. (2003) y Rodríguez (2003).
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Entre estas, se observa que el fenol presenta un bajo punto de fusión y un elevado punto de

ebullición. De hecho, los fenoles tienen puntos de ebullición mucho más altos que los
hidrocarburos de peso molecular similar, debido principalmente a los enlaces intermoleculares
por puentes de hidrógeno que presentan. En cuanto a la polaridad, esta está asociada al grupo
OH-, quien le confiere esta característica a la molécula; no obstante, la influencia de este grupo
es baja a medida que aumenta el peso molecular de esta (Primo, 1996).
Asimismo, la polaridad de los fenoles se ve reflejada en su solubilidad en agua, la cual es
relativamente baja, pero mayor que la del hexanol. Los fenoles superiores son prácticamente
insolubles en agua, pero muy solubles en la mayoría de los solventes orgánicos como
hidrocarburos aromáticos, alcoholes, cetonas, ésteres, ácidos e hidrocarburos halogenados; sin
embargo, dicha solubilidad se reduce en solventes de hidrocarburos alifáticos (Chandana y
Sridevi, 2009).

4.1.2. Contaminación ambiental
La generación de residuos de petróleo crudo de refinerías se está volviendo algo frecuente
en todo el mundo (Ismail y Dadrasnia, 2015). La presencia de crudo en el ambiente o de los
residuos de hidrocarburos derivados del petróleo, es de particular interés para la autoridad
ambiental debido a que son conocidos por ser compuestos recalcitrantes, es decir, compuestos
que son lentamente biodegradables o no biodegradables (Krishna y Patra, 2014).
La Agencia de Protección Ambiental de los Estados Unidos (USEPA) denomina a estos
residuos como “contaminantes prioritarios”, debido a su amplia distribución en el ambiente y a
las propiedades mutagénicas, carcinogénicas y teratogénicas que presentan (Ortiz et al., 2012).
La contaminación por hidrocarburos se genera durante todo el proceso productivo, y es diferente
en cada etapa de este.
En la etapa de exploración se emplea la técnica de prospección sísmica, la cual constituye
una actividad fundamental para encontrar reservas de hidrocarburos (Haque, 2010). Existen
diferentes métodos de prospección sísmica como lo son la exploración satelital o los carros
vibradores (vibroseis); sin embargo, el proceso de exploración con explosivos sigue siendo el
método más usado (Ardila, 2014). En la exploración sísmica con explosivos, las detonaciones
producen contaminación de acuíferos, y a nivel de cuerpos de agua superficial se produce
erosión de las zonas de playa y sedimentación en ríos (Bravo, 2007).
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En la etapa de perforación se hace la apertura de un hoyo en el terreno para permitir que el
crudo del subsuelo llegue a la superficie (Pathak y Mandalia, 2012). Para realizar la apertura del
hoyo se utiliza un taladro de perforación rotatorio. La roca triturada en el proceso de perforación
es transportada hasta la superficie por medio del lodo de perforación (Galván et al., 2007). Allí
se generan diferentes tipos de desechos conocidos como cortes, además de lodos de
perforación. Los cortes están compuestos por arenas, arcillas y minerales, además de aceites y
sustancias tóxicas como la hematita, sulfato de bario y diferentes aditivos. Estos últimos resultan
del contacto continuo que presentan los cortes con los fluidos de perforación, convirtiéndolos en
residuos altamente tóxicos (Cálao, 2007).
En la etapa de refinación del crudo se generan aguas residuales que contienen gran cantidad
contaminantes orgánicos. Uno de los principales contaminantes que se vierten en las aguas
residuales, además de ser uno de los más peligrosos, son los fenoles (Silva et al., 2013). Los
fenoles, incluso a bajas concentraciones, son muy tóxicos y su presencia en los cuerpos de aguas
naturales puede conducir a la formación de otros compuestos incluso más tóxicos (Kassim et al.,
2017).
Las etapas de transporte y almacenamiento constituyen una de las principales fuentes de
contaminación del recurso hídrico, generadas por derrames en los tanques de almacenamiento
y rupturas o daños de oleoductos, redes de ductos y presas para el confinamiento de desechos
procedentes de la perforación (Chang et al., 2015). En el caso colombiano, los derrames de
petróleo son ocasionados principalmente por daños intencionales a la infraestructura petrolera
asociado a fines políticos y terroristas (Miranda y Restrepo, 2005). En el año 2013 se reportaron
233 atentados, en donde, se estima que fueron derramados aproximadamente 247000 barriles
en el oleoducto Caño Limón-Coveñas (Borrero, 2019).
Por último, en la etapa de distribución también se generan residuos que aportan
significativamente a la contaminación por petróleo. Durante la comercialización de los
combustibles en las estaciones de servicio, se presentan regularmente pequeños derrames que
terminan en cuerpos de agua (Ñústez et al., 2014).

4.1.2.1. Destino y transporte en el ambiente
Los hidrocarburos derramados en cuerpos hídricos pasan por varios cambios físicos y
químicos, debido a los diferentes procesos que se pueden presentar allí. Estos procesos actúan
en conjunto y permiten la meteorización de los hidrocarburos (figura 4-1). La importancia de cada
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proceso es relativa y varía en el tiempo; sin embargo, es importante destacar que algunos de
estos procesos ayudan a la eliminación de estos en la superficie del agua, mientras que otros
procesos favorecen su persistencia (International Tanker Owners Pollution Federation Limited,
2002).

Figura 4-1. Procesos de meteorización de hidrocarburos en cuerpos hídricos: (A) esparcimiento,
(B) evaporación, (C) fotooxidación, (D) emulsificación, (E) dispersión, (F) disolución, (G)
sedimentación y (H) biodegradación.
Fuente: International Tanker Owners Pollution Federation Limited (2002).
Inicialmente, la mancha presente en la superficie comienza a esparcirse (figura 4-1A). La
velocidad en que se da este proceso depende de la viscosidad del fluido y del volumen
derramado (Silos, 2008). Se ha encontrado que volúmenes de 1.59 m3 de diésel derramado
llegan a cubrir alrededor de 10 metros de diámetro superficial inicialmente, y luego, se expanden
de 52 a 58 m3 durante su tiempo de permanencia, el cual está entre 17 y 36 horas
aproximadamente (Ross, 2012).
Los hidrocarburos más volátiles se evaporan a la atmósfera (figura 4-1B), dependiendo de
las condiciones de velocidad del viento, temperatura ambiente y temperatura del cuerpo hídrico
del lugar (Mohan et al., 2014). Asimismo, los hidrocarburos pueden reaccionar con el oxígeno,
dando lugar a la formación de productos solubles o alquitrán persistente. Este proceso es
conocido como fotooxidación, y es promovido por la luz solar (figura 4-1C). No obstante, su efecto
en la disipación es menor comparado con otros procesos; siendo así que, incluso con
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condiciones de luz intensas, las capas se disgregan lentamente, usualmente menos del 0.1 %
por día (International Tanker Owners Pollution Federation Limited, 2002).
En la superficie del cuerpo hídrico, los hidrocarburos se mezclan con el agua, formando
emulsiones (figura 4-1D). Estas emulsiones cambian de forma significativa las propiedades y
características de los hidrocarburos derramados. Las emulsiones estables contienen entre 60 y
85 % de agua, lo que aumenta el volumen entre tres y cinco veces con respecto al volumen
original del material derramado (Transportation Research Board y National Research Council,
2003). Esto genera cambios en la viscosidad del fluido, lo cual, convierte al producto de petróleo
líquido en un material pesado, semisólido y persistente (Silos, 2008).
Los hidrocarburos restantes pasan por un proceso de dispersión bajo la superficie del cuerpo
hídrico (figura 4-1E), mediante la acción de la turbulencia del agua. Allí, la mancha de
hidrocarburos se separa en gotas de diferentes tamaños. Las gotas se dispersan verticalmente
en las capas superiores de la columna de agua. En derrames pequeños de diésel, menores a
1.59 m3, se dispersan aproximadamente 0.1 ppm de hidrocarburos durante las primeras 4 a 7
horas del derrame (Ross, 2012).
La estabilización química de los componentes de la mezcla de hidrocarburos en el agua
ocurre mediante el proceso de disolución (figura 4-1F), y depende de la composición de la mezcla
y de otros factores tales como el esparcimiento, la temperatura del agua, turbulencia y grado de
persistencia (Silos, 2008). La disolución sólo representa una pequeña parte de la pérdida de los
componentes de la mezcla; sin embargo, se considera como un parámetro importante debido a
que los componentes más solubles, particularmente los compuestos aromáticos más pequeños,
son más tóxicos para las especies acuáticas que los componentes alifáticos (Transportation
Research Board y National Research Council, 2003).
Parte de los compuestos dispersos se incorporan a los sedimentos (figura 4-1G), dado a la
interacción de las gotas de hidrocarburos con las partículas sedimentarias y materia orgánica
suspendida en la columna de agua; generando así, el aumento en su densidad y, por
consiguiente, permiten el hundimiento hasta el fondo. Para este caso, los depósitos de
hidrocarburos pesados en el fondo requieren de procesos de limpieza más complejos con
respecto a los que se encuentran dispersos (Agency for Toxic Substances and Disease Registry,
1999).
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Por último, se encuentra el proceso de biodegradación (figura 4-1H), en el cual, los

microorganismos presentes en el agua metabolizan los hidrocarburos utilizándolos como fuente
de carbono y energía. Existen varios factores que intervienen en la tasa de biodegradación, tales
como las características del aceite, disponibilidad de oxígeno, nutrientes y temperatura. Esta
variedad de factores dificulta predecir la tasa de remoción; sin embargo, se conoce que el
proceso de biodegradación es uno de los principales mecanismos por los cuales se dispersa el
aceite (International Tanker Owners Pollution Federation Limited, 2002).
En el caso específico del fenol, su evaporación es lenta, por lo que se llevan a cabo otros
procesos para su transporte (Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible, 2013). Teniendo en
cuenta sus propiedades fisicoquímicas (tabla 4-1), como su pKa cercano a 10, es probable que
este compuesto se encuentre en mayor proporción disociado a medios acuáticos naturales, por
lo que su transporte en el ambiente dependerá del pH del medio en el que se encuentre (Nguyen
et al., 2003).
A pesar de que los fenoles no presentan una alta persistencia en aire, agua superficial u
oceánica e incluso en suelo, estos reaccionan fotoquímicamente, teniendo un tiempo de vida
medio de algunas horas. Debido a que el fenol absorbe luz en la región de 290 a 333 nm, es
factible su fotooxidación en superficies acuáticas. La biodegradación de fenol tiende a ser de
aproximadamente 2 días; sin embargo, para que esto suceda su concentración en el medio no
debe ser alta, ya que puede inhibir a los microorganismos responsables de su descomposición
(García, 2007).

4.1.2.2. Impacto ambiental
La actividad petrolera es una de las industrias con mayores efectos adversos para la calidad
del agua, la biodiversidad, en la atmósfera y para los humanos, de modo que se genera un alto
impacto ambiental a nivel global y local (Adebayo y Tawabini, 2012). Los impactos sobre el medio
ambiente varían entre las etapas del proceso productivo en las que se generó la contaminación.
Por ejemplo, en la etapa de perforación, los lodos generados inhiben el crecimiento y desarrollo
reproductivo de algunas especies acuáticas, en donde, se ha evidenciado cambios en las
respuestas inmunológicas en peces y otras especies (Bravo, 2007).
En el caso de los residuos de hidrocarburos derivados del petróleo, modifican las
características fisicoquímicas del agua, generando un impacto sobre las especies que dependen
de él (Iniesta y Blanco, 2005). Por otra parte, los efectos que se evidencian tras los derrames de
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crudo en el agua son la formación de manchas de hidrocarburos, que flotan en este por la
diferencia de densidades, y la disolución de las sustancias solubles de la mezcla. En el caso de
las manchas, estas impiden la entrada de luz e intercambio gaseoso dentro del cuerpo de agua
(Benavides et al., 2006). En cuanto a la disolución de sustancias, a pesar de que sólo una
pequeña fracción del crudo (0.02 %) es hidrosoluble, esta resulta ser tóxica para la biota marina
(Galván et al., 2007).
Los efectos sobre los organismos pueden ser tanto de tipo físico como químico. El efecto
físico más evidente es el recubrimiento superficial de los organismos que tienen contacto directo
con la mancha de hidrocarburos, principalmente aves, mamíferos marinos y organismos
bentónicos. Los efectos químicos dependen de la composición de los productos vertidos y de la
capacidad de acumulación de los individuos. Si estos son susceptibles, se producen grandes
mortandades o alteraciones en el mantenimiento de sus poblaciones naturales; en cambio, si los
hidrocarburos se acumulan en los organismos vivos, estos se convierten en una amenaza para
sus consumidores, entre ellos el hombre (Iniesta y Blanco, 2005).
Por otra parte, la presencia de fenoles en el medio ambiente representa un gran riesgo para
la seguridad de la biota acuática, pues es un compuesto muy persistente y letal a bajas
concentraciones (5 - 25 mg/L), lo que también implica un alto riesgo para la salud humana (Pardo
et al., 2017). Las concentraciones superiores a 50 ppb son tóxicas para algunas de las formas
de vida acuática. Los compuestos fenólicos son responsables de varios efectos biológicos,
incluyendo antibiosis, disuasión de la oviposición y fitotoxicidad (Chandana y Sridevi, 2009).
El efecto tóxico del fenol se ha estudiado en diferentes en microorganismos y numerosos
vertebrados e invertebrados acuáticos. En los organismos superiores de agua dulce, se ha
encontrado una alta toxicidad, con valores mínimos de LC50 para peces y crustáceos entre 3 y
7 ppm. En especies simples de bacterias, el EC50 para inhibición de crecimiento varía entre 244
y 1600 ppm. En el caso de los organismos terrestres y plantas, se requiere de mayor
investigación para precisar el efecto sobre éstos (Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible,
2013).

4.1.2.3. Efectos sobre la salud humana
Los efectos de los TPHs sobre la salud humana dependen del tiempo de exposición. Se
considera que el efecto es agudo o crónico cuando el contacto fue a corto plazo o prolongado,
respectivamente. Igualmente, el efecto está sujeto al tipo de contacto, es decir, ingestión,

19

Marco teórico

inhalación o contacto dérmico. Los efectos agudos por ingestión incluyen irritación en la boca y
en la garganta (tos y dolor de garganta), y pueden generar trastornos digestivos. Adicionalmente,
la intoxicación aguda produce cefalea, náuseas, mareo, desorientación, confusión e inquietud.
La exposición a dosis altas puede incluso provocar pérdida de consciencia y depresión
respiratoria (Zubizarreta et al., 2018).
En relación con los síntomas de la exposición crónica, cuando la exposición es en los ojos y
en la piel, se puede generar irritación y daño al tejido ocular o dermatitis. En particular, la
exposición a productos poliaromáticos aumenta la susceptibilidad de desarrollar infecciones
dérmicas o desencadenar en cáncer de piel cuando hay una exposición continua a la luz del sol.
Los medios de contacto con TPHs no se restringen exclusivamente a las personas que trabajan
en campo para las industrias petroleras; algunos estudios han demostrado que una fuente
potencial de exposición a hidrocarburos es la ingestión de alimentos contaminados,
particularmente mariscos (Pathak y Mandalia, 2012).
La relevancia de los fenoles en la salud humana se atribuye principalmente a que este
químico es tóxico, mutagénico y carcinógeno (Chang, 2019). Se conoce que el fenol es tóxico
para el sistema nervioso, corazón, riñones e hígado, y es absorbido fácilmente a través de la piel
y mucosa. La exposición aguda al fenol causa irritación de la piel, problemas gastrointestinales
y dolor de cabeza (Pradeep et al., 2014). Por otra parte, el fenol puede inhibir la síntesis y
replicación del ADN en las células, ya que al ingresar en ella es transformado principalmente por
la acción de oxidasas del citocromo P450; lo cual, puede aumentar la toxicidad debido a la
formación de metabolitos electrófilos, afectando al ADN y/o enzimas (Pardo et al., 2017).

4.1.2.4. Legislación ambiental
En Colombia, entidades gubernamentales como el Ministerio de Ambiente y Desarrollo
Sostenible (MADS) y la Agencia Nacional de Licencias Ambientales (ANLA), han generado
mediante su gestión varias políticas y estrategias de control para reducir el impacto al medio
ambiente de las actividades asociadas al sector de hidrocarburos (Velásquez, 2017). Dentro de
estas, el MADS reglamentó, por medio de la Resolución 1209 de 2018, los términos de referencia
y lineamientos para el planteamiento de planes de contingencia en el transporte de
hidrocarburos, a partir del análisis de riesgos y la capacidad de respuesta para el manejo de
incidentes.
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Para vertimientos puntuales a cuerpos de agua superficiales y sistemas de alcantarillado, en
el artículo 11 de la Resolución 0631 del 2015 se establecen los parámetros y valores máximos
que deben cumplir el sector de los hidrocarburos. Los parámetros dependen de la etapa del
proceso productivo que se esté considerando; específicamente para hidrocarburos totales se fija
un valor máximo de 10 mg/L para todas las etapas. En cuanto a vertimientos puntuales a cuerpos
de aguas marinas, la Resolución 0883 de 2018 especifica un valor máximo de 10 mg/L, pero sólo
para las etapas de refino, venta, distribución, transporte y almacenamiento, para las etapas de
exploración y producción la norma plantea análisis y reporte.
Por otro lado, la liberación de fenoles al medio ambiente también ha sido regulada, no solo
en Colombia, sino también en muchos países del mundo. Este contaminante ha sido registrado
como prioritario en Estados Unidos por medio de la USEPA, con un límite permitido de 0.1 mg/L
en aguas residuales (El-Naas et al., 2010). Además, se ha determinado que concentraciones
superiores a 1 µg/L de fenol en agua potable, no es adecuada para el consumo humano de
acuerdo con la Organización Mundial de la Salud (Chandana y Sridevi, 2009).
Para Colombia se establece en el artículo 8 de la Resolución 0883 de 2018 que el valor
máximo permisible de fenol en aguas residuales domésticas de soluciones individuales de
saneamiento de viviendas unifamiliares o bifamiliares es de 0.2 mg/L, al igual que para las
actividades industriales comerciales o de servicios que realizan vertimientos puntuales a cuerpos
de agua marina en las actividades de refino, venta, distribución, transporte y almacenamiento. A
su vez, en el artículo 11 de la Resolución 0631 del 2015 se establece un valor de 0.2 mg/L para
todas las actividades del proceso productivo del sector de los hidrocarburos.

4.2.

Biorremediación de medios contaminados con petróleo y derivados

La biorremediación es una técnica innovadora y eficiente en costos, en la cual, los
microorganismos degradan o reducen los contaminantes orgánicos peligrosos a compuestos
inocuos como CO2, CH4, H2O y biomasa sin afectar negativamente al medio ambiente (Martínez
y Soto, 2017). Aunque existen mecanismos fisicoquímicos para remover hidrocarburos de suelos
y aguas contaminadas, estos tienen un alto costo, pueden llegar a dispersar aún más las
sustancias derramadas y no se asegura la remoción completa de los mismos (Banerjee et al.,
2016). Por lo tanto, la biorremediación es uno de los principales mecanismos para el control de
la contaminación de hidrocarburos.
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Existen dos tipos de estrategias de biorremediación dependiendo del lugar en el que es

realizado. Las que son realizadas en el lugar se les denomina in situ, y aquellas donde el material
contaminado se extrae y es trasladado a otro lugar para su tratamiento reciben el nombre de ex
situ (Balseiro et al., 2017). En los tratamientos in situ se busca crear un ambiente propicio para
el crecimiento microbiano a partir de los contaminantes, mientras que en los ex situ se cuentan
con sistemas como biorreactores, que mantienen el ambiente biológicamente activo (Irabién,
2004).
En estos tratamientos se realizan procesos de bioestimulación, en donde la actividad natural
de los microorganismos endógenos es estimulada a través de la circulación de soluciones con
nutrientes y oxígeno u otro aceptor de electrones (Vallejo et al., 2016); o bioaumentación, que
consiste en la adición de poblaciones de microorganismos, ya sean autóctonos, alóctonos o
genéticamente modificados, con capacidades específicas de adaptación al medio y de
degradación del contamínate (Mazumder et al., 2020). En esta técnica es importante conocer el
microbiota del lugar, con el fin de determinar qué efectos tendrá introducir dichas especies,
teniendo en cuanta que cada microhábitat es diferente y no se debe afectar al funcionamiento
normal del ecosistema (Xu et al., 2018).
El monitoreo de la biodegradación de los contaminantes se puede realizar de forma directa,
en la cual, se cuantifica periódicamente la reducción en concentración de estos mediante
técnicas cromatográficas, espectrofotométricas, gravimétricas, entre otras (Margesin et al.,
2009). El empleo de mediciones indirectas involucra evaluar la conversión o transformación de
los contaminantes por el metabolismo de los microorganismos, dentro de las cuales se
encuentran mediciones de biomasa, respirometría, actividad enzimática, entre otras (Ahumada y
Gómez, 2009).

4.2.1. Biodegradación de hidrocarburos
Entre los hidrocarburos del petróleo, los n-alcanos son los más susceptibles de
biodegradación. Normalmente, los alcanos en el rango de C5 a C10 son inhibidores de la mayoría
de los degradadores de hidrocarburos en concentraciones más altas, ya que interrumpen la
membrana lipídica cuando están presentes como solventes (Varjani, 2017). En el caso de los
alcanos en el intervalo de C20 a C40, son menos biodegradables ya que son sólidos hidrófobos
que tienen baja solubilidad en agua.
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La capacidad de degradar los hidrocarburos del petróleo no se limita a unos pocos géneros
microbianos. Se ha demostrado que gran cantidad bacterias y hongos que tienen esta habilidad
utilizar petróleo como fuente de carbono, entre ellos, los principales se indican en la tabla 4-2.
Estos microorganismos presentan diferentes estrategias para utilizar los hidrocarburos y una
diversidad de genes y rutas metabólicas para degradarlos (Álvarez, 2015).
Tabla 4-2. Géneros de microorganismos reportados como degradadores de hidrocarburos.
Bacterias
Hongos
Actinomyces
Achromobacter Klebsiella
Aureobasidium
Aspergillus
Botrytis
Aeromonas
Acinetobacter
Nocardia
Cephalosporium
Allescheria
Candida
Alcaligenes
Brevebacterium Spirillum
Cunninghamella
Cladosporium Fusarium
Arthrobacter
Coryneforms
Bacillus
Debaryomyces
Goniotrichum Hansenula
Beneckea
Flavobacterium Sarcina
Paecylomyses
Oidiodendrum Penicillium
Leumthrix
Lactobacillus
Erwinia
Rhodosporium
Phialophora
Torulopsis
Moraxella
Pseudomonas
Vibrio
Saccharomyces
Rhodotorula
Peptococcus
Streptomyces
Scopulariopsis
Trichoderma
Spherotilus
Xanthomyces
Sporobolomyces
Trichosporon
Fuente: Trujillo y Ramírez (2012).
Aunque estas especies han sido reportadas por su capacidad individual para degradar
hidrocarburos, en los procesos de biorremediación es frecuente emplear consorcios microbianos
(asociaciones de dos o más poblaciones), con el fin de aumentar la tasa de biodegradación. En
el tratamiento de suelos contaminados con diésel se ha encontrado que el consorcio artificial de
Aeromonas hydrophila, Alcaligenes xylosoxidans, Gordonia sp., Pseudomonas fluorescens, P.
putida, Rhodococcus equi, Stenotrophomonas maltophilia y Xanthomonas sp. ha presentado
eficiencias de biodegradación del 89 % durante un año (Xu et al., 2018).
Es importante que para que los microorganismos empleados aumenten su potencial de
oxidación de hidrocarburos, se debe dar un proceso preliminar de adaptación a los
contaminantes. Los mecanismos por los cuales puede ocurrir la adaptación son: (i) inducción y/o
depresión de enzimas específicas; (ii) cambios genéticos, lo que resulta en nuevas capacidades
metabólicas; y (iii) enriquecimiento selectivo de organismos capaces de transformar el
compuesto de interés (Leahy y Colwell, 1990).
La biodegradación de hidrocarburos puede realizarse a partir de procesos aerobios y
anaerobios, en los cuales, los mecanismos metabólicos realizados por los microorganismos son
diferentes. En la siguiente sección se especifica sobre los mecanismos que emplean las bacterias
para la degradación de hidrocarburos tanto en condiciones aerobias como anaerobias.
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4.2.1.1. Biodegradación aerobia
En términos generales, la degradación más eficiente de los compuestos orgánicos se da en
condiciones aerobias; además, el oxígeno es el agente oxidante más común encontrado en la
naturaleza (Fritsche y Hofrichter, 2005). Dentro del grupo de los hidrocarburos alifáticos, los nalcanos son los componentes que se descomponen más rápido.
Las enzimas involucradas en el proceso de biodegradación aerobia dependen del peso
molecular del hidrocarburo. Para los alcanos gaseosos, que son los de menor peso molecular y
que cuentan con una longitud de hasta dieciséis carbonos, están las enzimas metanomonooxigenasa y alcano-monooxigenasa que se especializan en la degradación de cadenas con
C1-C4 y C5-C16 de longitud, respectivamente (Abbasian et al., 2015).
En el caso de los hidrocarburos de medio peso molecular (C17-C28), se conoce principalmente
la actividad de las enzimas citocromo P450 y dioxigenasas. Finalmente, los hidrocarburos
alifáticos con alto peso molecular (>C28) también pueden ser degradados, hasta longitudes de
hidrocarburos alifáticos de C44; aunque para este caso, por ser hidrocarburos de cadena larga,
antes de la degradación, se requiere la activación por medio de actividad enzimática (Das y
Chandran, 2011).
En la figura 4-2 se ilustra el proceso de degradación aerobia de hidrocarburos alifáticos,
diferenciado entre la biodegradación terminal (lado izquierdo) y subterminal (lado derecho). Estos
dos procesos de oxidación pueden coexistir en algunos tipos de microorganismos; no obstante,
depende de la genética de la especie bacteriana (Moreno y Rojo, 2017). La biodegradación en
condiciones aerobias se trata de un proceso oxidativo, y tanto la activación como la incorporación
de oxígeno es el inicio de la reacción, catalizada por enzimas oxigenasas y peroxidasas que
emplean el oxígeno molecular como aceptor de electrones (Corrales et al., 2015).
Cuando se trata de un proceso de biodegradación terminal o cuando la degradación se
presenta sólo en un extremo de la cadena del alcano, en el momento en que el oxígeno molecular
es incorporado se da la formación de un alcohol primario (Fritsche y Hofrichter, 2005). Estos
alcoholes grasos primarios son oxidados a aldehídos por acción de las enzimas alcoholdeshidrogenasas (ADH), que posteriormente se transformarán en ácidos carboxílicos (Cruz y
Marsaioli, 2012).
Hay varios tipos de ADH, algunas son dependientes de la coenzima NAD+ o NADP+ como
aceptor de electrones, mientras que otras usan citocromo o ubiquinona. Las que no son
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dependientes de estas coenzimas, denominadas como ADH NAD(P)+ independientes, usan
pirroloquinolina quinona (PQQ) como grupo prostético, y comúnmente se nombran como
quinoproteínas ADH (Gómez et al., 2005).

Figura 4-2. Ruta metabólica de biodegradación aeróbica de hidrocarburos alifáticos.
Fuente: Cruz y Marsaioli (2012).
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En la parte final del proceso, los ácidos grasos generados por la oxidación de aldehídos se

metabolizan adicionalmente por β-oxidación, que genera Acil-CoA, el cual ingresa al ciclo de
Krebs. Sin embargo, cuando la fuente de carbono es excesiva en relación con el nitrógeno,
muchas bacterias usan parte del carbono para generar materiales de almacenamiento como
triacilgliceroles, poli (hidroxibutirato) o poli (3-hidroxialcanoatos), que se acumulan como cuerpos
lipídicos o gránulos (Moreno y Rojo, 2017).

Figura 4-3. Ruta metabólica de biodegradación aeróbica de hidrocarburos aromáticos. Ruptura
(A) orto- y (B) meta-.
Fuente: Cruz y Marsaioli (2012).
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Por otra parte, cuando la degradación de alcanos se realiza por el proceso de biodegradación
subterminal, ambos extremos de la molécula de alcanos se oxidan a través del proceso de ωoxidación (-hidroxilación) de los ácidos grasos en el grupo metilo terminal (posición), produciendo
un ácido omega hidroxi-, que después es procesado mediante la β-oxidación. De allí se produce
un alcohol secundario, que luego es transformado en una cetona por una ADH. La cetona es
oxidada a éster por la acción de una monooxigenasa de Baeyer-Villiger, paso seguido, el éster
es hidrolizado por la enzima esterasa, generando un alcohol y un ácido graso (Singh et al., 2012).
Con respecto a la biodegradación aerobia de compuestos aromáticos, los microorganismos
aerobios inician la degradación de estos compuestos por la activación del núcleo aromático
(figura 4-3). La parte superior de la ruta metabólica es la oxidación catalizada por
monooxigenasas (hidroxilasas) o por dioxigenasas (Pérez et al., 2010). En concreto, las
monooxigenasas catalizan el rompimiento del enlace de unión en la molécula de oxígeno,
insertando un átomo de oxígeno en el anillo aromático y reduciendo el otro oxígeno a H2O (Ladino
et al., 2016).
Aunque estas enzimas se clasifican en ocho grupos de acuerdo con su estructura, tipo de
reacción que catalizan y tipo de donador de electrones. En el proceso mostrado en la figura 4-3
se ilustra la acción de monooxigenasas del grupo A y B, las cuales usan como cofactores
dinucleótidos de flavina-adenina (FAD) y como donador de electrones nicotinamida adenina
dinucleótido fosfato NAD(P)H (Ladino et al., 2016).
En la siguiente fase, las enzimas monooxigenasas agregan secuencialmente grupos hidroxilo
al anillo aromático, usando el oxígeno molecular del medio como sustrato, formado fenoles y
luego catecol. Finalmente, en las rutas metabólicas inferiores, se da el rompimiento del anillo
aromático mediante dioxigenasas, que puede ocurrir entre dos grupos de hidroxilos (ruta orto-) o
ruta meta-, y a través de varias reacciones enzimáticas se da lugar a intermediarios del ciclo de
Krebs como el succinato y acetaldehído, generando la conversión total del anillo aromático
(Molina, 2012).

4.2.1.2. Biodegradación anaerobia
En los procesos de biodegradación in situ, algunos ambientes no tienen oxígeno disponible,
por ejemplo, a grandes profundidades en cuerpos de agua, depósitos de petróleo o en
sedimentos. En estas condiciones, se ha reportado que algunos microorganismos tienen la
capacidad de metabolizar hidrocarburos, a partir de la activación de estos compuestos mediante
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diversas rutas bioquímicas diferentes a las rutas aeróbicas (Widdel y Rabus, 2001). En ausencia
de oxígeno, los compuestos inorgánicos oxidados como el nitrato (NO3-1), manganeso (Mn(IV)),
hierro (Fe(III)), sulfato (SO4-2) y dióxido de carbono (CO2), pueden ser usados como aceptores
de electrones (Ladino et al., 2016).
En los procesos metabólicos de bacterias anaerobias, se reconocen las bacterias
homoacetogénicas como organismos fermentadores o acetogénicos que usan el acetato como
aceptor de electrones específico para convertir los hidrocarburos en CH4 + CO2. Tal como se
muestra en la ruta A de la figura 4-4, estas bacterias catalizan la formación de acetato a partir de
hidrógeno y dióxido de carbono (Cruz y Marsaioli, 2012). La reducción del dióxido de carbono en
todos los homoacetógenos se produce por la ruta de la acetil-CoA. Dentro del grupo de bacterias
homoacetogénicas más conocidas se encuentran las especies Clostridium aceticum, Clostridium
formicoaceticum y Acetobacterium woodii (Corrales et al., 2015).

Figura 4-4. Ruta metabólica de biodegradación anaeróbica de hidrocarburos por bacterias (A)
acetogénicas, (B) metanogénicas y (C) sulfato-reductoras.
Fuente: Cruz y Marsaioli (2012).
A su vez, en presencia de estos iones se da la ruta metanogénica de degradación anaerobia,
a través de la conversión de sustratos con átomos de carbono unidos por un enlace covalente
como el acetato, H2 y CO2, obtenidas como resultado de la metabolización de metanol y algunas
metilaminas (Ladino et al., 2016). La producción de metano depende de la fuente de hidrocarburo
usada como sustrato. Se estima que las tasas de generación de metano son más altas en aceites
ligeros, que albergan hidrocarburos más fáciles de degradar; es decir, alcanos de 10 a 36
carbonos (Rabus et al., 2016).
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De igual modo, dentro de las rutas metabólicas en condiciones anaeróbicas se incluye la
oxidación anaeróbica de metano en hábitats marinos estudiado en consorcios de bacterias
sulfato reductoras impulsado por la reducción de iones de Mn(IV) and Fe(III), para generar
CO2/HCO3 (Heider y Schühle, 2013).
Los hidrocarburos aromáticos como el tolueno, cresol y xileno son degradados a partir de la
activación basada en la adición de radicales de fumarato al grupo metilo (figura 4-5A). En el caso
del etilbenceno, este radical se agrega a la cadena lateral (Ladino et al., 2016). Este mecanismo
ha sido ampliamente estudiado en bacterias sulfato reductoras y en bacterias desnitrificantes
(Rabus et al., 2016); sin embargo, también puede realizarse a través de la carboxilación del
hidrocarburo en la posición C3 (figura 4-5B), el cual, también es desarrollado por bacterias sulfato
reductoras (Cruz y Marsaioli, 2012).

Figura 4-5. Ruta metabólica de biodegradación anaeróbica de hidrocarburos a través de la (A)
adición de fumarato y (B) carboxilación C3.
Fuente: Cruz y Marsaioli (2012).
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En el primer caso, inicialmente se da la inserción del radical fumarato mediante la enzima

benzoil succinato sintetasa, transformando el compuesto en (R)-bencil-succinato. Por último, a
través de algunos procesos de β-oxidación, se produce un benzoil-CoA y se libera el succinilCoA para continuar el ciclo. El benzoil-CoA es el intermedio fundamental en el catabolismo
anaeróbico de hidrocarburos aromáticos que se oxidan al romper el anillo aromático por una
benzoil-CoA reductasa, convirtiéndolo así en compuestos alifáticos que a su vez son atacados
por más reacciones hidrolíticas y oxidativas, como la β-oxidación (Abbasian et al., 2015).

4.2.2. Biodegradación de fenoles
Existen diferentes tecnologías para el tratamiento de aguas residuales con fenoles. Los
métodos fisicoquímicos, como la ozonización, degradación bajo radiación UV, oxidación con
peróxido de hidrógeno y la reacción de Fenton, han mostrado ser eficientes en la remoción de
fenol, pero suelen ser costosos y complejos (Kassim et al., 2017). Dentro de los métodos
biológicos, se encuentra el uso de microorganismos y enzimas que cuentan con la capacidad de
mineralizar estos contaminantes.
En el caso de los microorganismos, se han estudiado un amplio número de bacterias y
hongos, y algunas algas (tabla 4-3); y para las enzimas se ha establecido su actividad
degradadora de fenoles incluyendo: oxigenasas, hidrolasas, peroxidasas, tirosinasas y oxidasas
(Rubeena y Preetha, 2018). Específicamente en el grupo de las bacterias, el género
Pseudomonas han sido ampliamente estudiado por varios investigadores en la degradación de
compuestos fenólicos, conociéndose gran parte de su fisiología y bases genéticas (Pardo et al.,
2018).
Tabla 4-3. Géneros de microorganismos reportados como degradadores de fenol.
Bacterias
Hongos
Algas
Acinetobacter
Comamonas
Aspergillus
Penicillium
Ankistrodesmus
Achromobacter
Halomonas
Candida
Pleurotus
Ochromonas
Agrobacterium
Micrococcus
Coprinus
Phanerochaete
Scenedesmus
Alcaligenes
Nocardia
Coriolus
Rhizobium
Arthrobacter
Pseudomonas
Debaryomyces
Rhodotorula
Azoarcus
Ralstonia
Fusarium
Trichosporon
Azospirillium
Rhodococcus
Graphium
Bacillus
Sphingomonas
Geotrichum
Burkholderia
Mycelia
Adaptado de: Chandana y Sridevi (2009).
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En términos generales, el proceso típico de biodegradación de fenol por bacterias puede
dividirse en dos fases: (i) la oxidación del fenol a catecol por enzimas hidroxilasas o
monooxigenasas; y luego, (ii) la rotura del anillo aromático del catecol. Posterior a dicha rotura,
se generan reacciones subsiguientes que dan lugar a subproductos, los cuales, son
intermediarios del metabolismo central. En el proceso anterior, el fenol se hidroxila en la posición
para- del anillo aromático formando catecol y cuando ocurre en la posición orto-, se obtiene
hidroquinona (Perpetuo et al., 2009). Tanto el catecol como la hidroquinona son blanco
enzimático para la continuidad de su proceso degradativo.

4.2.2.1. Biodegradación aerobia
En la biodegradación aeróbica de compuestos fenólicos el oxígeno es consumido,
permitiendo la incorporación de un grupo OH- al anillo fenólico por una enzima fenol
monooxigenasa. De allí se obtiene catecol, el cual, es el principal intermediario del metabolismo
del fenol por diferentes cepas de microorganismos (Guerrero, 2015). El catecol, por su parte,
puede ser transformado por dos rutas posibles, de acuerdo con la posición en que se dé la ruptura
del anillo fenólico (García, 2007).
En la ruta orto- se da la ruptura del enlace de los carbonos 1-2 del catecol mediante la acción
de la enzima catecol 1,2-dioxigenasa (C1,2O), dando como resultado ácido mucónico (figura 46A); mientras que en la ruta meta-, la ruptura ocurre en el enlace de los carbonos 2-3 por la
enzima catecol 2,3- dioxigenasa (C2,3O) produciendo semialdehído 2-hidroximucónico (figura 46B).

Figura 4-6. Rupturas (A) orto- y (B) meta- del anillo fenólico.
Fuente: García (2007).
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Ambas rutas, terminan en la formación de intermediarios del ciclo de Krebs: piruvato y

acetaldehído, cuando se da en la posición orto-; y succinil CoA y acetil CoA, cuando se da en la
posición meta- (Guerrero, 2015). La ruta de transformación del catecol va a depender del sistema
enzimático del microorganismo. La ruta meta- es común en el metabolismo de bacterias,
microalgas y varios hongos. La ruta orto- también es aplicada por varias bacterias, levaduras y
hongos, no obstante, no es tan frecuente como la ruta meta-. En la ruta orto- se ha identificado
principalmente en microorganismos del suelo asociados a plantas (García, 2007).
En la ruta meta-, tras la ruptura del catecol, el semialdehído 2-hidroximucónico es oxidado,
formando ácido 2-hidroximucónico. El ácido 2-hidroximucónico posteriormente se descarboxila
mediante una isomerasa y una descarboxilasa, para obtener ácido 2-oxopenta-4-enoico. De
forma alterna, el semialdehído 2-hidroximucónico puede ser fraccionado por hidrólisis obteniendo
ácidos fórmicos y el ácido 2-oxopenta-4-enoico. Luego, el ácido 2-oxopenta-4-enoico es
hidratado a ácido 4-hidroxi-2-oxopentanoico, y después a acetaldehído y ácido pirúvico a través
de una aldosa (figura 4-7); en donde estos productos siguen oxidándose al ser incorporados al
ciclo de Krebs (García, 2007).

Figura 4-7. Ruta meta de biodegradación aerobia del fenol con sus respectivas enzimas
implicadas: (A) monooxigenasa, (B) dioxigenasa, (C) deshidrogenasa, (D) isomerasa y
descarboxilasa, (E) hidrolasa, (F) hidratasa y (G) aldolasa.
Fuente: García (2007).
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Debido al papel fundamental de estas enzimas en la biodegradación del fenol y otros
compuestos aromáticos, se han estudiado ampliamente en las últimas décadas (Hupert et al.,
2012). Teniendo en cuenta que en la biodegradación aeróbica del fenol uno de los pasos
limitantes es la transformación de catecol por la C1,2O o C2,3O, varios estudios involucran la
medición de la actividad de alguna o ambas enzimas.

4.2.2.2. Biodegradación anaerobia
La biodegradación de los anillos aromáticos puede realizarse en anaerobiosis, en la cual,
estos se reducen por hidrogenación completa, se hidroxilan por deshidratación y, por último, se
rompen por procesos enzimáticos no oxidativos (figura 3-8) (García, 2007). El tipo de bacterias
que pueden realizar la degradación anaerobia son metanogénicas y dependen del ácido acético
(Puentes, 2008).

Figura 4-8. Ruta de biodegradación anaerobia del fenol.
Fuente: García (2007).

4.2.3. Influencia de las biopelículas en la degradación de contaminantes
En los procesos de biorremediación es fundamental mantener alta la biomasa de poblaciones
bacterianas, para mejorar la supervivencia y retención de los agentes de biorremediación en los
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sitios contaminados (Partovinia y Rasekh, 2018). Sin embargo, como se ha mencionado, el
crecimiento bacteriano puede ser inhibido por las altas concentraciones de los contaminantes;
por lo que se han desarrollado diferentes alternativas que permitan superar este inconveniente.
Entre ellas, está la adaptación de los microorganismos a los contaminantes de forma gradual, la
manipulación genética y la inmovilización celular (Pradeep et al., 2014).
Este último consiste en utilizar diferentes medios o materiales de apoyo (biopelículas) que
brinden protección, no sólo contra la toxicidad de los compuestos a tratar, sino también contra
bacteriófagos, protozoarios y toxinas que se encuentren en el medio (Partovinia y Rasekh, 2018).
A continuación, se dará una breve descripción acerca de las biopelículas naturales que forman
las bacterias y de las biopelículas artificiales producidas en laboratorio, en relación con su función
en la biodegradación de contaminantes ambientales.

4.2.3.1. Biopelículas bacterianas
En el ambiente, las bacterias se pueden encontrar en dos formas de crecimiento, como
suspensiones de células individuales llamadas cultivos planctónicos, o como una comunidad de
células sésiles encerradas en una matriz extracelular llamada biopelícula (Chakraborty y Kumar,
2019). Las bacterias que viven en biopelículas son fisiológicamente diferentes a su contraparte
planctónica, debido a que presentan expresiones génicas distintas. Sin embargo, las bacterias
pueden cambiar de fisiología sésil a planctónica, y viceversa, de acuerdo con los factores
ambientales a los que se encuentre (Bermúdez y Gonzáles, 2016).
Mientras la vida planctónica requiere de un ambiente con alta disponibilidad de nutrientes, el
crecimiento en biopelículas no; por lo que este último puede verse como una adaptación a un
ambiente estresante y bajo en nutrientes (Pirrone et al., 2016). La alternancia en estas dos formas
de crecimiento permite que las bacterias se dispersen y colonicen nuevos entornos, cuando se
encuentran en estado planctónico, y que tengan una mayor proliferación, cuando se encuentra
en estado sésil. La formación de biopelículas es considerada como un rasgo bacteriano casi
universal, el cual, tiene características generales (Berlanga y Guerrero, 2016).
El desarrollo de biopelículas se puede dividir en cinco etapas como se ilustra en la figura 49. Las bacterias producen una extraordinaria variedad de adhesinas, las cuales, le permiten
fijarse a una superficie. La adhesión bacteriana (figura 4-9A) constituye el primer paso para
formar una biopelícula. Este proceso es reversible y está mediado por fuerzas de Van der Waals,
interacciones electrostáticas y enlaces molecularmente débiles (Pirrone et al., 2016).
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Figura 4-9. Etapas del desarrollo de biopelículas: (A) adhesión reversible, (B) adhesión
irreversible, (C) formación de microcolonias, (D) maduración y (E) liberación. (Las micrografías
corresponden a cada fase por P. aeruginosa y todas se encuentran a la misma escala).
Fuente: Parker et al. (2016).
Posteriormente, esta adherencia se vuelve irreversible (figura 4-9B) dado a la activación de
vías de señalización que dan como resultado la interacción de célula a célula y el fortalecimiento
de los enlaces anteriormente reversibles. En esta etapa, las células iniciales se expanden en la
superficie, aunque su crecimiento es relativamente lento (Pirrone et al., 2016). Además, los
microorganismos empiezan a producir exopolisacáridos, que permiten la formación de
microcolonias (figura 4-9C). En este momento, no hay motilidad y las células empiezan a
comunicarse a través de señales de QS (Moura et al., 2014).
La maduración de la biopelícula se obtiene cuando las colonias alcanzan una alta densidad
poblacional (figura 4-9D), en donde, se presenta un incremento del grosor de la biopelícula y de
la estabilidad de la colonia (Moura et al., 2014). Una vez se forma la biopelícula madura, células
y pequeñas porciones de la biopelícula se liberan al medio (figura 4-9E), para así, llegar a otro
espacio y repetir este ciclo. La liberación también se realiza mediante el QS, a partir de la
producción de enzimas que descomponen la matriz extracelular, dando lugar a procesos de
desorción, desprendimiento y dispersión (Pirrone et al., 2016).
En términos generales, las biopelículas proporcionan a las bacterias varias ventajas
ecológicas y fisiológicas, pues constituyen una barrera física protectora contra el ambiente; sin
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embargo, dependen de su estructura inherente y de los patrones de expresión génica de las
células sésiles (Berlanga y Guerrero, 2016). Por tal razón, se ha venido estudiando las diversas
utilidades biotecnológicas que tienen las biopelículas; entre estas, la biodegradación de
contaminantes como se explica enseguida.

4.2.3.2. Inmovilización de células
En las biopelículas destinadas a aplicaciones industriales, las células bacterianas se fijan en
diferentes soportes mediante adsorción, formación de enlaces covalentes o atrapamiento. La
fijación por atrapamiento consiste en la inmovilización celular activa en una matriz polimérica
(Berlanga y Guerrero, 2016), ya sea utilizando polímeros naturales como el alginato, o sintéticos
como el poliuretano y el alcohol polivinílico o PVA (Hernández, 2011).
El alginato es uno de los polímeros de inmovilización más usados debido a que: (i) el
procedimiento de inmovilización es simple; (ii) es fácilmente degradado por la hidrólisis química
o enzimática, o por el uso de radiación; y (iii) tiene baja toxicidad (Partovinia y Rasekh, 2018). A
diferencia de las biopelículas naturales o las producidas en laboratorio (obtenidas por adhesión
a las superficies de soporte) o en reactores (obtenidas por adsorción a un soporte), las células
inmovilizadas o atrapadas no se someten a un paso de adhesión. Como consecuencia, los
cambios en la expresión génica que normalmente siguen a la adhesión no están presentes
(Berlanga y Guerrero, 2016).
Sin embargo, se considera que la inmovilización de células en perlas de alginato puede
usarse como modelo para biopelículas artificiales, debido a que las células presentan una un
comportamiento específico en la expresión de proteínas y las características de la matriz de
inmovilización permite que las células cerca de la superficie del gel puedan liberarse y expandirse
(Berlanga y Guerrero, 2016). Adicional, en algunos casos se ha identificado que la inmovilización
promueve la formación de biopelículas por las células inmovilizadas al encontrarse en estado
sésil y en colonias (Buzzini y Margesin, 2014).

4.3.

Cinética de crecimiento bacteriano

El crecimiento celular depende en gran medida de la capacidad del organismo en degradar
un sustrato, transformándolo en un producto de interés (catabolismo). La biotransformación del
sustrato puede ser realizada a partir de procesos de respiración o fermentación, de los cuales,
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se libera energía en forma de ATP. La energía liberada es utilizada tanto para el mantenimiento
de las células como para la reproducción celular (anabolismo) (Puyol, 2010).
En ese sentido, la tasa de biodegradación de un compuesto está relacionada con la tasa de
formación de biomasa (El-Mansi et al., 2012). Por consiguiente, la cinética de crecimiento resulta
muy útil si se quiere evaluar la capacidad de una cepa bacteriana particular para degradar un
sustrato, puesto que permite obtener una evidencia indirecta de la asimilación del contaminante
por el microorganismo, así como otros factores ambientales fundamentales dentro del proceso
(Ikner, 2017).

4.3.1. Sistemas de cultivo
El sistema de cultivo compone un conjunto de elementos específicos usados para la
conversión biológica de un sustrato a través de enzimas, microorganismos, células animales o
vegetales (Trujillo y Valdez, 2009). Estos organismos son cultivados con niveles óptimos de
nutrientes y a condiciones fisicoquímicas apropiadas (pH, temperatura, contenido de oxígeno),
para garantizar la eficiente producción de un metabolito de interés o degradación de un sustrato,
mediante sus actividades metabólicas o rutas bioquímicas (Nair, 2008).
Este proceso se realiza en biorreactores especializados, diseñados particularmente para
optimizar la velocidad de crecimiento del cultivo bacteriano dependiendo de la cinética de
crecimiento de los microorganismos y la naturaleza del sustrato, además de las condiciones
mencionadas inicialmente (Nair, 2008). En general, los biorreactores se usan a nivel industrial
con sistemas de cultivo a gran escala, en diversas aplicaciones biotecnológicas (Rasche, 2019);
sin embargo, normalmente se desarrollan primero a escalas más pequeñas para estandarizar las
condiciones del cultivo.
Los sistemas de cultivo pueden ser clasificados de diferentes maneras, en función del agente
biológico usado, el tipo de metabolismo o el producto de interés o según el modo de operación.
Este último tipo de clasificación es frecuentemente empleado, el cual consta con tres sistemas
de cultivo principalmente: cultivo continuo, en lote o batch y en lote alimentado o fed-batch
(Saarela et al., 2003), que se especifican a continuación.

4.3.1.1. Cultivo continuo
Los sistemas de cultivo continuo son sistemas abiertos donde se realiza el suministro del
medio de forma continua y se retira un efluente de igual cantidad, manteniendo constante el
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volumen en el biorreactor. El efluente contiene el medio de cultivo agotado junto con los
metabolitos generados (Nair, 2008). Este sistema permite tener una velocidad máxima de
crecimiento del cultivo, dado a que el crecimiento de las células se mantiene de manera
permanente en estado estacionario por la adicción continua de nutrientes (Monge et al., 2013).
Los sistemas de cultivo en lote tienen un alto rendimiento productivo, sin embargo presentan
algunas desventajas, en primer lugar es difícil mantener las condiciones de esterilidad durante
periodos prolongados de tiempo, además se presenta la formación de biopelículas en las paredes
del reactor; no obstante, la mayor desventaja es las mutaciones que se presentan en las bacterias
al interior del sistema, producto de la presión selectiva y el paso de información a partir de
plásmidos, generando inestabilidad en los procesos (Thierie, 2016).

4.3.1.2. Cultivo en lote
El cultivo en lote o batch es un sistema cerrado, en el que el medio de cultivo (nutrientes) y
el inóculo son añadidos únicamente al inicio del proceso; es decir, que se trabaja con un volumen
fijo (Gaur et al., 2017). Los parámetros fisicoquímicos como la temperatura, contenido de oxígeno
y pH en un cultivo en lote son controlados a lo largo del proceso, de acuerdo con lo determinado
en la fase de estandarización en la escala de laboratorio o piloto. En el caso del pH su control se
realiza mediante el diseño adecuado del medio de cultivo, particularmente en la elección
adecuada de fuentes de carbono o nitrógeno o mediante la incorporación de soluciones Buffer
(Stanbury et al., 2016).
El crecimiento en este sistema es limitado y está determinado por la concentración inicial de
sustrato. Durante el proceso se presenta un consumo gradual de nutrientes y se acumulan
subproductos que son resultado del metabolismo de los microorganismos y son retirados al final
del proceso. Por lo tanto, en estos sistemas se presentan todas las fases del crecimiento
bacteriano (figura 4-10). En la fase estacionaria, se realiza generalmente la recolección de los
elementos del cultivo, por ser la fase con el mejor rendimiento de producción de biomasa y de
los metabolitos secundarios o subproductos de interés industrial (Yang y Sha, 2019).
Para estimar el crecimiento bacteriano o, en otras palabras, el cambio de la concentración de
biomasa (X) de un cultivo batch en función del tiempo (t) se debe emplear la ecuación general
del balance de masa (ecuación 4-1).
[Entrada] + [Generación] = [Salida] + [Consumo] + [Acumulación]

(4-1)
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Figura 4-10. Patrón típico del crecimiento bacteriano en cultivos batch. (I) Fase de adaptación,
(II) Fase de aceleración, (III) Fase exponencial o logarítmica, (IV) Fase de desaceleración, (V)
Fase estacionaria, (VI) Fase acelerada de muerte, (VII) Fase exponencial de muerte y (VIII) Fase
de sobrevivencia o muerte.
Fuente: El-Mansi et al. (2012).
Teniendo en cuenta que en los cultivos batch no hay entradas ni salidas, la ecuación 4-1 se
puede formular de la siguiente manera:
(VR ·X·µ) = (VR ·X·λ) + (VR ·

dX
)
dt

(4-2)

Simplificando el volumen del biorreactor (VR) de la ecuación 4-2, y ordenando los términos
restantes se obtiene la ecuación 4-3, la cual, corresponde a la tasa de incremento en la biomasa,
generalmente expresada como la velocidad de crecimiento específico (μneta) (Vonshaks, 1985).
µ - λ = µneta =

1 dX
·
X dt

(4-3)

Estos sistemas de cultivo tienen como ventaja la facilidad de operación y bajo riesgo de
contaminación. Las desventajas son las comparativamente bajas densidades de biomasa que se
obtienen al final y el tiempo de inactividad relativamente largo entre lotes, debido a limpieza,
preparación de material y esterilización (Rasche, 2019).
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4.3.1.3. Cultivo en lote alimentado
A diferencia de los cultivos continuo y en lote, en el cultivo en lote alimentado se adiciona el
sustrato y/o nutrientes de manera continua o semicontinua a demanda, sin ningún efluente en el
reactor; por lo que el volumen de medio al interior del biorreactor se va incrementado durante el
proceso (Saarela et al., 2003).
El cultivo en lote alimentado optimiza el uso de medio, al iniciar con una solución de sustrato
relativamente diluida y agregar más nutrientes a medida que avanza el proceso, asegurando una
tasa de crecimiento constante (Doran, 2013). Esta característica es relevante, por ejemplo, en
cultivos donde la demanda de oxígeno durante la fase exponencial es demasiado alta para las
capacidades de transferencia de masa del biorreactor, o cuando las altas concentraciones de
sustrato son inhibitorias o activan rutas metabólicas indeseables (Doran, 2013).
Cuando la activación de rutas metabólicas se da a partir del mecanismo de regulación de la
expresión génica conocido como represión catabólica, se establece un orden de prioridad en el
consumo de fuentes de carbono en un medio con varias fuentes (Gómez, 2014), interfiriendo con
la producción del metabolito de interés al generarse la activación de rutas metabólicas alternas
a la principal.
En la figura 4-11A se muestra el comportamiento de la concentración de biomasa en función
del tiempo en un reactor de lote alimentado. Inicialmente, el aumento en la biomasa en el reactor
corresponde al comportamiento típico de un cultivo en lote (Vonshaks, 1985); mostrando un
crecimiento exponencial de la población bacteriana hasta que uno de los nutrientes se agota.

Figura 4-11. Comportamiento de la biomasa en el tiempo en un cultivo en lote alimentado.
Adaptado de: Vonshaks (1985) y Saarela et al., (2003).
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En un cultivo en lote, la población entraría a fase estacionaria; sin embargo, en el cultivo en
lote alimentando, la población continua su fase exponencial debido a la adición de nutrientes,
garantizando el crecimiento en la población de forma constante. La biomasa y el volumen de
medio al interior del reactor crecen indefinidamente hasta que no hay más sustrato o se alcance
la máxima capacidad del biorreactor (Aros et al., 2011).
Ahora bien, cuando se realiza la adición de nutrientes se presenta una dilución de la
concentración de biomasa, dado a que el volumen del medio en el reactor aumenta. En la figura
4-11B se ilustra el comportamiento común presentando en los sistemas de cultivo en lote
alimentado, en donde las flechas indican el momento en el que se hace la renovación de
nutrientes (Saarela et al., 2003).
El sistema de cultivo en lote alimentado es eficiente en costos, debido a que se proporcionan
nutrientes al reactor mientras las células y los productos permanecen en el reactor hasta el final
del proceso. Por otra parte, mejora la productividad de fermentaciones microbianas, al ahorrar
tiempo en la limpieza, esterilización y procesos de inoculación entre lotes (Qu et al., 2013).

4.3.2. Fases del crecimiento bacteriano
El crecimiento bacteriano es rápido en cultivos puros bajo condiciones óptimas controladas
en laboratorio, a comparación de su crecimiento en condiciones ambientales. Los cultivos
bacterianos en laboratorios aumentan el número de células en un período relativamente corto
(dependiendo de la especie), lo cual facilita la medición de su crecimiento. Al medir dicho
incremento de la población bacteriana en el tiempo, se puede obtener la curva de crecimiento de
la especie cultivada (Ikner, 2017).
En los cultivos batch, la curva de crecimiento presenta un patrón típico esquematizado en la
figura 4-10, en donde, es posible diferenciar fácilmente las fases que componen dicho
crecimiento. Concretamente se puede hablar de ocho fases de crecimiento, las cuales, están
asociadas a cambios fisiológicos específicos que presentan las células bacterianas en el medio
de cultivo (El-Mansi et al., 2012). A continuación, se explica brevemente algunas características
de las cuatro fases más conocidas.

4.3.2.1. Fase de adaptación
En la fase de adaptación, o también llamada fase lag, el inóculo está adaptándose a las
condiciones de su nuevo medio (El-Mansi et al., 2012). Este período de tiempo se trata de un
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ajuste metabólico, el cual, depende de varios factores como el tamaño del inóculo, el estado
metabólico previo del inóculo y el medio del que procede el inóculo (Rolfe et al., 2011). Por
ejemplo, si el inoculo procede de células en fase estacionaria del cultivo anterior, la fase lag será
larga porque los contenidos en coenzimas y otros constituyentes serán bajos; mientras que sí se
toman en fase exponencial, la fase será más corta (Borio y Bucalá, 2014).
Por otro lado, sí el medio es similar al medio fresco, la fase de adaptación será corta; mientras
que, si el medio fresco es más pobre que el medio anterior, la fase será más larga (Rolfe et al.,
2011). A diferencia de un medio enriquecido con los nutrientes adecuados para el crecimiento
óptimo del organismo, la adaptación a otras fuentes de carbono requiere varias veces de la
inducción de conjuntos de enzimas específicas para metabolizar el sustrato, haciendo que esta
fase sea más larga de lo normal (El-Mansi et al., 2012).
En la fase de adaptación se distinguen dos etapas: una inicial donde no hay producción de
biomasa, y la segunda donde hay crecimiento celular pero no división. Durante el período inicial
de la fase de adaptación no hay expresión de genes que participen en la biosíntesis de ribosomas
o aminoácidos; en lugar de ello, los recursos se enfocan en la síntesis de genes involucrados
con la utilización de la fuente de carbono (Schultz y Kishony, 2013).
La síntesis de aminoácidos sólo se da cuando los transportadores y enzimas recién
sintetizados garantizan el suministro constante de la fuente de carbono. Cuando la célula llega a
este punto, los genes asociados a la biosíntesis de ribosomas y aminoácidos finalmente son
expresados permitiéndole a la célula comenzar a crecer en tamaño. La acumulación de biomasa
se da despacio, y el tiempo de duplicación comienza a incrementarse cada vez más rápido en
las primeras generaciones (Schultz y Kishony, 2013).

4.3.2.2. Fase exponencial
En la fase exponencial o logarítmica, el organismo se encuentra en condiciones favorables
para su crecimiento. Teniendo en cuenta que el tiempo de duplicación en esta fase es constante
y que no hay pérdida en el número de células por muerte; la velocidad de crecimiento de una
población “X” representa la velocidad de crecimiento de cada célula individual en la población
multiplicado por el número total de células (El-Mansi et al., 2012). La ecuación 4-4 describe
matemáticamente el crecimiento de una población bacteriana durante la fase exponencial.
dX
= µ·X
dt

(4-4)
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Durante esta fase, las células son capaces de transformar la fuente de carbono primaria en
precursores biosintéticos, que son utilizados en diferentes rutas metabólicas, aumentando la
biomasa del organismo, y propiciando la división celular (El-Mansi et al., 2012). Cuando se
emplean medios con más de una fuente de carbono, es posible encontrar dos fases
exponenciales separadas por una breve fase estacionaria. Este tipo de crecimiento es conocido
como diaúxico, y se presenta debido a que el microorganismo agota primero la fuente de carbono
que le sea más fácil de metabolizar, para luego, metabolizar las demás (Calderón, 2017).

4.3.2.3. Fase estacionaria y muerte celular
Cuando se presenta un factor limitante en el medio, como agotamiento de los nutrientes
esenciales, acumulación de material tóxico o inhibitorio, o deficiencia de oxígeno (para las
bacterias aerobias), la fase exponencial llega a su fin e inicia la fase estacionaria (García, 2007).
Durante la fase estacionaria, el número de células viables es prácticamente constante; dado a
que el crecimiento bruto se equilibra con las muertes celulares.
En el momento en que el número de células viables se empieza a reducir, el cultivo entra en
fase de muerte. En esta última fase se agotan las reservas de energía y se da la muerte y lisis
masiva del cultivo (Iáñez, 1998). La cinética de la fase de muerte es similar a la de crecimiento
exponencial, con la diferencia de que se incluye la velocidad o tasa de muerte específica (λ)
como se observa en la ecuación 4-5.
dX
= (µ - λ)·X
dt

(4-5)

En el caso de que µ sea mayor que λ, la población crecerá a una velocidad igual a µ - λ; pero
si, por el contrario, λ sea mayor que µ, esta morirá a una velocidad igual a λ - µ. Cuando µ es
igual a µ, no se observa ni crecimiento ni muerte, lo cual indicaría que la población se encuentra
en fase estacionaria (El-Mansi et al., 2012).

4.3.3. Parámetros cinéticos de crecimiento bacteriano
La cinética de crecimiento es fundamental para evaluar el proceso de la degradación de los
contaminantes, pues permite predecir el curso que tomará esta. Existen varios parámetros que
permiten evaluar la velocidad, rendimiento y productividad de un bioproceso; por lo que, con el
conocimiento de estos es posible optimizar el proceso productivo (Martos, 2011). A continuación,
se describen algunos parámetros de crecimiento bacteriano.
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4.3.3.1. Velocidad de crecimiento específico
La velocidad o tasa de crecimiento específico es la medida en que la población bacteriana es
capaz de generar biomasa en el tiempo (Fernández, 2014). Este parámetro cambia dependiendo
de la fase de crecimiento en la cual se encuentre el cultivo. Como se observa en la figura 4-11,
en la fase exponencial se presentan las mayores velocidades de crecimiento. Durante la fase
exponencial, las concentraciones relativas de metabolitos y enzimas permanecen constantes; es
por ello, que las relaciones matemáticas determinan este parámetro en esta fase (Ramírez,
1996). Si se desarrolla matemáticamente la ecuación 4-4 se obtiene la siguiente expresión, la
cual relaciona la concentración de biomasa en función del tiempo.
X = X0 ·eµ(t-t0 )

(4-6)

La velocidad específica de crecimiento (µ) se puede estimar tomando el valor de la pendiente
de la regresión lineal obtenido al graficar el logaritmo neperiano de la concentración de biomasa
(Ln(X)) en el tiempo, y multiplicarlo por 2.303. También, puede ser calculado al despejarse de la
ecuación 4-6, como se ilustra a continuación:
Ln(X) - Ln(X0 ) = µ·(t - t0 )

(4-7)

La velocidad específica de crecimiento es uno de los parámetros más importantes, pues este
es empleado para describir las ecuaciones de crecimiento bacteriano y en los modelos cinéticos.
La relación entre este parámetro y la concentración de sustrato es una herramienta indispensable
en todos los campos de la microbiología (Sakthiselvan et al., 2019).

4.3.3.2. Tiempo de generación
Las bacterias se reproducen por fisión binaria, en donde una célula bacteriana se divide para
formar dos nuevas células (Ikner, 2017). El tiempo requerido para la división celular es conocido
como tiempo de generación, o tiempo de duplicación, pues durante este período el número de
células de la población inicial se duplica dando origen a una nueva generación (Madigan et al.,
2012). El valor de este parámetro varía dependiendo de la especie bacteriana y del estado
metabólico en el cual se encuentre esta (fase de crecimiento), además del medio de cultivo y las
condiciones de incubación (Borio y Bucalá, 2014).
En los cultivos batch, las células tienen diferentes estados fisiológicos durante la incubación,
y el tiempo de generación varía durante las diferentes fases de crecimiento, a excepción de la
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fase exponencial (Monge et al., 2013). En la fase de adaptación, el tiempo de duplicación se
asume comúnmente como proporcional al tiempo de adaptación, en tanto las condiciones de preincubación se mantengan constantes (Delignette, 1998). En la fase exponencial, el valor del
tiempo de generación se relaciona directamente con la tasa de crecimiento específico
(ecuación 4-8), la cual, corresponde a la pendiente de la curva de crecimiento en la fase
exponencial (Madigan et al., 2012).
tg =

Ln(2)
µ

(3-8)

El cálculo del tiempo de generación es usado ampliamente en el área de la microbiología
predictiva donde, a partir de modelos matemáticos apropiados, se evalúa la respuesta de los
microorganismos a factores ambientales controlables (Fakhruddin et al., 2011). En remediación
ambiental se ha utilizado como herramienta para establecer la influencia de los contaminantes
presentes en aguas y suelos sobre el crecimiento microbiano. Por ejemplo, se encontró que
metales solubles como el zinc, níquel y cobre interfieren en la reproducción celular de
Thiobacillus ferrooxidans (Jin et al., 2018).

4.3.3.3. Cosecha máxima
La cosecha máxima o crecimiento total es el valor máximo de la biomasa obtenida, y es un
indicador de cuál es el máximo rendimiento en proceso estudiado (Tortora et al., 2007). Este
parámetro está determinado por las condiciones de cultivo y las concentraciones de nutrientes,
ya que determina la cantidad de masa celular generada. Este valor es calculado con los valores
de biomasa en la fase estacionaria, a partir de la ecuación 4-9, donde Xmax es la biomasa en el
tiempo t durante la fase estacionaria donde la biomasa es mayor y X0 la biomasa del inóculo
(Madigan et al., 2012).
M = Xmax - X0

(4-9)

4.3.4. Modelos cinéticos del crecimiento bacteriano y utilización del sustrato
Los procesos biológicos que se llevan a cabo a para la biodegradación de compuestos
químicos requiere de nutrientes esenciales y condiciones ambientales adecuadas, que permitan
a las células bacterianas realizar una serie compleja de reacciones bioquímicas (Sirajunnisa,
2013). Estas reacciones son catalizadas por enzimas específicas que se encuentran presentes
en los organismos (Puyol, 2010), cuya acción se representa en la ecuación 4-10.
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k1

k3

[S] + [E] ⇌ [ES] ⇌ [E] + [P]
k2
k4

(4-10)

En esta reacción bioquímica, el sustrato [S] se une a la enzima [E], formando un complejo
activo [ES], el cual se rompe, liberando el sustrato transformado en forma de producto [P].
Durante este proceso la enzima no sufre ninguna transformación, por lo que se reutiliza para
obtener más productos. La velocidad de la reacción bioquímica es mayor debido a la presencia
de dicha enzima, y es representada mediante las constantes k1, k2, k3 y k4 en la ecuación anterior
(Puyol, 2010).
Teniendo en cuenta que el crecimiento bacteriano está asociado a (i) la absorción de los
compuestos desde el ambiente extracelular y (ii) a su consumo en productos metabólicos finales;
el modelamiento de las cinéticas para este tipo de procesos se ha desarrollado, no sólo en
términos del crecimiento per se, sí sino también en la utilización del sustrato y formación del
producto. Cabe mencionar que estas cinéticas presentan cierto grado de dificultad, debido la
complejidad de parámetros y fenómenos que las determinan (Sirajunnisa, 2013).
Un modelo cinético se compone de balances de materia, permitiendo describir el
comportamiento de un proceso biológico a través de posibles ecuaciones matemáticas (García,
2007), siendo de gran utilidad para el diseño de biorreactores. En este ámbito, se han propuesto
varios modelos cinéticos con diferentes aproximaciones y representaciones de la población
celular (Sirajunnisa, 2013). A continuación, se citan los más conocidos.

4.3.4.1.

Modelo de Verhulst (logístico)

El modelo de Verhulst o modelo logístico fue desarrollado por el matemático búlgaro Pierre
Verhulst, quien sugirió que el incremento de la velocidad de crecimiento de una población puede
ser limitado por factores ecológicos. El modelo combina los procesos ecológicos de
reproducción/crecimiento y competencia; los cuales, dependen de la densidad poblacional
(Omer, 2018). La dinámica poblacional del modelo logístico se describe en la ecuación 4-11.
dX
X
= µ·X· (1 )
dt
Xmax

(4-11)

Se puede observar que las tasas de ambos procesos, crecimiento (µ) y competencia (µ/ kx),
coinciden con el efecto de la concentración de biomasa (Omer, 2018). Al integrar la ecuación
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diferencial anterior en los intervalos [X0, X] y [t0= 0, t], se obtiene la ecuación 4-12, que
corresponde al crecimiento de la biomasa en función del tiempo (Calderón, 2017).
X=

(Xmax

Xmax ·X0
- X0 )·e-µt + X0

(4-12)

De acuerdo con este modelo, la velocidad de crecimiento específico está limitada por la
relación entre la concentración del cultivo bacteriano y la capacidad de carga de la población,
denominada como Xmax (Theodoropoulos y Sun, 2019). A partir de ello, la velocidad de
crecimiento específico obedece a la cinética de la ecuación 4-13.
µ = µmax · (1 -

X
Xmax

)

(4-13)

En esta ecuación, a medida que la concentración de biomasa incrementa y se acerca a Xmax,
la velocidad de crecimiento específica decrece (Theodoropoulos y Sun, 2019); por lo que cuando
el cultivo llega a su fase estacionaria, la velocidad de crecimiento cesa. La ventaja que presenta
este modelo es que suministra una buena aproximación de la fase exponencial y la fase de
metabolismo endógeno; sin embargo, no puede predecir una disminución después de la fase
estacionaria (Sirajunnisa, 2013).

4.3.4.2. Modelo de Michaelis-Menten
El modelo propuesto por Michaelis y Menten simula el comportamiento de una reacción
enzimática en condiciones ideales, describiendo el cambio que presenta la velocidad de una
reacción, catalizada por una enzima, al variar la concentración del sustrato (López y García,
2015). Como se mencionó al inicio de esta sección, la reacción que se establece entre la enzima
y el sustrato va precedida por un complejo enzima-sustrato. Sin embargo, el modelo de MichaelisMenten asume que la rotura del complejo enzima-sustrato es irreversible (Bertola y Contreras,
2005); por lo tanto, la ecuación 4-10 se modifica a:
k1

k3
[S] + [E] ⇌ [ES] ⇀ [E] + [P]
k2

(4-14)

Bajo estas condiciones, se puede afirmar que v1 = k1 [E] [S]; v2 = k2 [ES] y v3= k3 [ES]. Al ser
constante la concentración de la enzima a lo largo de la reacción, es posible decir que la
concentración total de enzima [ET] es igual a la concentración de la enzima libre [E] más la que
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se encuentra unida a la enzima [ES]. Como [E] = [ET] - [ES], v1 se puede reescribir como v1 = k1
[ET]·[S] - k1·[ES] [S]. La hipótesis que adopta este modelo cinético es que la concentración del
complejo enzima-sustrato [ES] es pequeña y constante durante la reacción (Ibárcena, 2014), por
lo que la velocidad de formación enzima-sustrato (v1) es igual a la de su disociación (v2 + v3), es
decir que:
k1·[ET]·[S] - k1·[ES]·[S] = k2·[ES] + k3·[ES]

(4-15)

Teniendo en cuenta que [ES] constante, la velocidad de formación (v3) también lo es.
Despejando [ES] de la ecuación 4-15 se obtiene que [ES] = [ET]·[S] / (km + [S]), en donde la
expresión (k2 + k3) / k1 ha sido sustituida por el término km (Ibárcena, 2014). En ese sentido, la
velocidad de formación del producto es:
v = v3 = k3 ·[ET ]·

[S]
km + [S]

(4-16)

Para cualquier reacción enzimática, los términos k3, [ET], y km son constantes; lo cual llevó a
definir un nuevo parámetro, la velocidad máxima de la reacción (vmax), que resulta del producto
entre k3 y [ET]. Sustituyendo el parámetro de vmax en la ecuación general de la velocidad (ecuación
4-16), se obtiene la expresión más conocida de la ecuación de Michaelis-Menten (ecuación 4-17)
(Ibárcena, 2014).
v = vmax ·

S
km + S

(4-17)

En el desarrollo de este modelo, Michaelis y Menten encontraron que las adiciones continuas
del sustrato al medio provocan un aumento abrupto de la velocidad de reacción hasta cierto
punto, cuando la enzima se satura, y la adición posterior de sustrato no representa un cambio en
la velocidad (López y García, 2015). En este punto se puede decir que la reacción a alcanzado
su velocidad máxima, denominada como vmax en la expresión anterior.
Por otra parte, determinaron que el valor de km (constante de Michaelis-Menten) corresponde
a la concentración del sustrato cuando alcanza la mitad de la velocidad máxima (vmax/2). La
constante de Michaelis-Menten establece la afinidad de la enzima por el sustrato, en donde,
valores bajos indican que el complejo [ES] está unido fuertemente, por lo que será poco probable
que se disocie sin que antes el sustrato reaccione para dar el producto (López y García, 2015).
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4.3.4.3. Modelo de Monod
El modelo de Monod asume que, a pesar de estar presente varios sustratos en el medio de
cultivo, uno de ellos será limitante; por lo que la producción de biomasa dependerá
exclusivamente de ese sustrato limitante (Borio y Bucalá, 2014). Monod representó esta relación
con una función hiperbólica análoga a la propuesta por Michaelis-Menten para la interacción
enzima-sustrato (ecuación 4-18).
µ = µmax ·

S
ks + S

(4-18)

La ecuación de Monod describe la cinética enzimática anterior, aplicada a un sistema celular
empleando el parámetro de velocidad específica de crecimiento. Esta ecuación se deriva del
supuesto de que una única enzima, con una cinética del tipo de Michaelis-Menten, es la
responsable del consumo del sustrato (S) y que, la cantidad de la enzima o su actividad catalítica
es lo suficientemente pequeña para controlar el crecimiento (Ibárcena, 2014).
La constante de saturación (ks), al igual que la constante de Michaelis-Menten (km), se
interpreta como la concentración del sustrato limitante, cuando µ es igual a µmax/2 (Borio y Bucalá,
2014). Por otra parte, este modelo, al igual que los otros, sólo considera las fases positivas del
crecimiento y se asume que la población bacteriana es homogénea (Calderón, 2017). El modelo
expone una transición suave desde una cinética de primer orden (cuando la concentración del
sustrato es baja) a una cinética de orden cero (cuando la concentración del sustrato es elevada)
(García, 2007).

4.3.4.4. Modelo de Teissier
A pesar de que el modelo de Monod es simple y funciona muy bien para representar estos
procesos biológicos (Borio y Bucalá, 2014), no significa que se ajuste totalmente para todos los
casos de degradación. Varios autores han intentado mejorar el modelo original de Monod,
ajustando los parámetros de la ecuación 4-18 (Nielsen et al., 2003). Entre ellos, Teissier agrega
el concepto de deficiencia de crecimiento, a partir de una relación semilogarítmica entre la
velocidad de crecimiento y la concentración de biomasa (Calderón, 2017) descrita mediante la
ecuación 4-19.
µ = µmax · (1 - e-S⁄ks )

(4-19)
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La cinética de Teissier presenta el mismo comportamiento de la cinética de Monod, pero está

basado totalmente en interpretaciones físicas. Sin embargo, cuando la concentración del sustrato
es baja, el modelo de Teissier presenta los mismos resultados que la cinética de Monod
(Theodoropoulos y Sun, 2019). El modelo de Teissier emplea soluciones algebraicas mucho más
complejas que las del modelo de Monod (Sirajunnisa, 2013).

4.3.4.5. Modelo de Haldane
En el modelo de Monod, cuando la velocidad de crecimiento específico se acerca a su valor
máximo, este se vuelve prácticamente independiente de la concentración del sustrato;
manteniendo constante la velocidad de crecimiento (Bertola y Contreras, 2007). Sin embargo, la
presencia de compuestos tóxicos en el medio de cultivo, como metales pesados, antibióticos o
pesticidas, pueden disminuir la velocidad de crecimiento bacteriano. La variedad de estos
compuestos (denominados como inhibidores) y sus diferentes efectos sobre los microorganismos
hacen de este tema algo complejo (García, 2007).
En algunos casos, el inhibidor sólo afecta a una enzima que participa en la transformación
del sustrato, causando la reducción del consumo de ese sustrato. Sin embargo, en otros casos
cuando el inhibidor afecta alguna función general de la célula, puede inducir la muerte celular.
Otro tipo de inhibición muy frecuente es la autoinhibición o inhibición por el sustrato, que se da
cuando el sustrato se encuentra en elevadas concentraciones, a tal grado que resulta tóxico para
las células, dificultando su degradación (Bertola y Contreras, 2007).
Para representar las cinéticas de biodegradación de estos casos se suele hacer mediante el
modelo de Haldane. El modelo de Haldane se fundamenta del modelo de Monod, con la
diferencia que concentraciones del sustrato superiores a la necesaria para obtener la velocidad
máxima de crecimiento específico, resultan inhibitorias (García, 2007). Matemáticamente se
observa que cuando el modelo alcanza la velocidad máxima de crecimiento específico, esta no
se mantiene constante como en el modelo de Monod, sino decrece rápidamente a medida que
se aumenta la concentración (Bertola y Contreras, 2007).
µ = µmax ·

S
ks + S +

S2
ki

(4-20)

En la ecuación de Haldane (ecuación 4-20) se involucra un parámetro adicional a los de la
ecuación de Monod, denominado como constante de inhibición (ki). En cuanto mayor sea el valor
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de la constante de inhibición, el grado de inhibición será menor (Bertola y Contreras, 2007); de
hecho, cuando ki se acerca al infinito, el modelo de Haldane se aproxima al de Monod (García,
2007).

4.3.4.6. Modelo de Aiba
El modelo original propuesto de Aiba es un modelo cinético exponencial que relaciona la
inhibición del producto con la velocidad de crecimiento del cultivo. Sin embargo, posteriormente
se sugirió que la relación propuesta puede ser ajustada para correlacionar la inhibición del
sustrato (Luong, 1987), obteniendo la ecuación 4-21.
µ = µmax ·

-S⁄
S
·e ki
ks + S

(4-21)

El modelo de Aiba se ha utilizado ampliamente para predecir la cinética de bioacumulación
en presencia de inhibición a partir del término exponencial e-S/ki. A pesar de ello, este modelo
exponencial no proporciona el valor crítico de la concentración inhibitoria del producto. Además,
tanto este modelo como el de Luong carecen de bases teóricas para aplicaciones de inhibición
del sustrato (Tan et al., 2000).

4.3.4.7. Modelo de Luong
Luong planteó un modelo cinético que considera la inhibición del sustrato en el crecimiento
de los microorganismos, tomando como base la inhibición observada en el crecimiento de una
levadura al añadir altas cantidades de butanol en el medio de cultivo (Karamba et al. 2017). Este
modelo explica tanto la estimulación del sustrato a bajas concentraciones como la inhibición del
sustrato a altas concentraciones (Luong, 1987). En la ecuación 4-22 se muestra la expresión
propuesta por Luong, la cual, incluye los parámetros de Smax y n del modelo Monod.
µ=

µmax · S
S
· (1 )
ks + S
Smax

n

(4-22)

Cabe mencionar que el modelo de Luong es significativo en la cinética de la inhibición de
sustratos, pues además de ajustarse muy bien, también tiene la capacidad de predecir el valor
máximo de la concentración del sustrato en la cual el crecimiento es completamente inhibido
mediante el parámetro Smax de la ecuación (Shukor y Shukor, 2014). En cuanto al parámetro de
ajuste n, se desconoce su relación dentro del sistema biológico (Mulchandani y Luong, 1989).
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5. Materiales y métodos
El estudio fue realizado en los laboratorios de Biotecnología del Centro Tecnológico de
Ambiente y Sostenibilidad (dependencia de la Facultad de Ingeniería), Biología y Química
(dependencia del Departamento de Ciencias Básicas) de la Universidad de La Salle, Sede
Candelaria. El análisis de TPHs fue realizado por el laboratorio ANALQUIM LTDA acreditado por
el Instituto de Hidrología, Meteorología y Estudios Ambientales - IDEAM.

5.1.

Diésel, cepas y reactivos

La muestra de diésel fue comprada en la estación de servicio “Texaco Hayuelos” ubicada en
la Avenida Ciudad de Cali N° 13ª - 06 de Bogotá, y almacenada en un frasco schott ámbar estéril
de 500 mL. La cepa de C. violaceum fue proporcionada por el grupo de investigación BIOMIGEN
(Biología Molecular e Inmunogenética). La cepa de P. aeruginosa ATCC 9027, los medios de
cultivo, reactivos para la tinción de Gram y equipos por el Centro Tecnológico de Ambiente y
Sostenibilidad. Los reactivos para la estandarización de las suspensiones bacterianas y la
cuantificación de la concentración de fenol y actividad enzimática por los laboratorios de Biología
y Química.

5.2.

Acondicionamiento de cepas y estandarización de suspensiones
bacterianas

5.2.1. Reactivación y acondicionamiento de cepas
C. violaceum ATCC 12472 se reactivó en agar Luria Bertani (LB) (figura 5-1A) y se incubó a
30 °C durante 24 horas. P. aeruginosa ATCC 9027, la cual se utilizó como control positivo en los
ensayos de biodegradación, se reactivó en agar Müller-Hinton (MH) e incubó a 37 °C durante 24
horas. Teniendo en cuenta que las cepas empleadas eran comerciales, se realizó un
acondicionamiento previo a las pruebas en medio mínimo de sales (MMS) y diésel a una baja
concentración. Para ello, las cepas activas de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC
9027 se sembraron de forma masiva en cajas de Petri con agar-diésel (MMS + agar-agar
1.5% m/v + diésel 1% v/v) (figura 5-1B).
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Figura 5-1. Cultivos de C. violaceum ATCC 12472 en (A) agar LB, (B) agar diésel y (C) medio
mínimo de sales suplementado con diésel (observado en microscopio).
En la tabla 5-1 se indica la composición del MMS el cual se estableció tomando como
referencia el estudio de Narváez et al. (2008). La mezcla de MMS y agar-agar fue puesta
previamente en autoclave para garantizar condiciones de esterilidad. Los cultivos de
C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027 en agar-diésel se incubaron durante 24
horas a 30 °C y 37 °C respectivamente. Se realizaron viales de las cepas acondicionadas y se
conservaron a 4 °C en tubos eppendorf con glicerol al 1 % (v/v).
Tabla 5-1. Composición del medio mínimo de sales (MMS).
Compuesto
Concentración (mg/L)
CaCl3
1
NaHCO3
125
K2SO4
70
NH4NO3
70
KH2PO4
100
MgSO4-7H2O
10
MnCl2-H2O
7
ZnSO4
1.5

5.2.2. Estandarización de las suspensiones bacterianas
Para estimar la concentración de bacterias a inocular en los bioensayos se realizó la curva
estándar de turbiedad de McFarland (Zapata y Ramírez, 2015). Los patrones se elaboraron por
triplicado con precipitados de sulfato de bario (BaSO4), mediante la adición de cloruro de bario y
ácido sulfúrico a diferentes proporciones como se muestra en la tabla 5-2. Se midió la
absorbancia generada por cada patrón en el espectrofotómetro HACH DR-1900TM a una longitud
de onda de 600 nm, se graficó con respecto a la concentración bacteriana aproximada (tabla 5-
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2) y se analizó mediante el modelo de regresión lineal a través del software estadístico GraphPad
Prism® (versión 8.0.1).
Tabla 5-2. Patrones estándar de turbiedad de McFarland.
BaCl2 al 1%
H2SO4 al 1%
Concentración bacteriana
Patrón
(µL)
(mL)
aproximada (UFC/mL)
0.5
50
9.95
1.5×108
1
100
9.90
3×108
2
200
9.80
6×108
3
300
9.70
9×108
4
400
9.60
12×108
5
500
9.50
15×108
6
600
9.40
18×108
7
700
9.30
21×108
8
800
9.20
24×108
9
900
9.10
27×108
10
1000
9.00
30×108
Fuente: McFarland (1907).

5.3.

Capacidad máxima de tolerancia de C. violaceum ATCC 12472
frente a diferentes concentraciones de diésel

5.3.1. Preparación del inóculo
El inóculo de C. violaceum ATCC 12472 se realizó mediante un pase de la cepa del cultivo
activo en agar-diésel a un frasco schott con 99 mL de MMS estéril y 1 mL de diésel. El inóculo
fue incubado durante 24 horas a 200 rpm en agitador orbital Thermo Scientific MAXQ 4450TM a
30 °C. Pasadas las 24 horas, el inóculo fue diluido con agua estéril hasta que se obtuvo la
absorbancia a una longitud de onda de 600 nm correspondiente a una concentración bacteriana
aproximada de 5x108 UFC/mL (Mendoza et al., 2011), de acuerdo con lo obtenido en la curva de
estandarización de suspensiones bacterianas. Adicional a ello, se realizó una tinción de Gram
como prueba de calidad con el fin de garantizar la ausencia de otro microorganismo en el inóculo
(figura 5-1C).

5.3.2. Pruebas de tolerancia y cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC
12472 en diferentes concentraciones de diésel
El rango de concentración de diésel evaluado en las pruebas de tolerancia fue entre 1 y 10 %
(v/v) de diésel, tomando como referentes los estudios de Jimoh y Lin (2019), Dahalan et al. (2014)
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y Narváez et al. (2008). Teniendo en cuenta la variabilidad que presenta el diésel en su
composición, se estimó la concentración inicial de TPHs en la muestra de diésel para establecer
la tolerancia de C. violaceum ATCC 12472 en términos de un parámetro diferente a porcentaje
(volumen/volumen).
Para el montaje de las pruebas de tolerancia se adicionaron 100 µL del inóculo en tubos de
ensayo con MMS y diésel por triplicado. Los tubos de ensayo fueron llenados a 5 mL con
concentraciones de 1, 2.5, 5, 7.5 y 10 % (v/v) con el fin de permitir la oxigenación de la muestra
en una relación 1:1. Los cultivos fueron incubados a 30 °C en el agitador orbital a 200 rpm
(Narváez et al., 2008) hasta observar que todos los cultivos encontraban su fase de muerte. Se
midió diariamente la absorbancia de cada uno de los tratamientos a 600 nm (Ahmed et al., 2018)
utilizando el espectrofotómetro HACH DR-1900 TM.
Cabe mencionar que previo a la medición de la absorbancia, la fase acuosa de cada tubo fue
agitada en vórtex a 50 rpm durante 30 segundos, garantizando que no se formarán emulsiones
de diésel. Mediante estas pruebas se obtuvieron las cinéticas de crecimiento de C. violaceum
ATCC 12472 en las diferentes concentraciones de diésel evaluadas. Además, se determinaron
las fases de crecimiento de los tratamientos, así como si existían diferencias significativas entre
estos a partir de un ANOVA realizado con el software IBM SPSS® Statistics (versión 25).

5.3.3. Modelamiento de las cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC
12472 en diferentes concentraciones de diésel
Las cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 se modelaron a partir del modelo
logístico, descrito en la ecuación 4-12, mediante el software estadístico GraphPad Prism®
(versión 8.0.1). Para el modelamiento de las cinéticas de crecimiento se restó la absorbancia
generada por las sales tomando los valores promedios diarios del control abiótico. El
modelamiento se realizó con el propósito de comparar las diferencias entre los tratamientos
evaluados. Por lo que, a través de los datos obtenidos por los modelos, se calcularon los
parámetros cinéticos de crecimiento bacteriano: velocidad de crecimiento específico, tiempo de
generación y cosecha máxima.
Como control positivo se utilizó la cinética de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en
caldo LB como medio de referencia, en donde el crecimiento es óptimo dado a las condiciones
propicias de nutrientes. Para determinar la cinética en caldo LB se tomó una colonia de
C. violaceum ATCC 12472 reactivada de un vial sin contacto previo con diésel, en 5 mL de
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solución salina. El cultivo líquido se diluyó hasta obtener la absorbancia requerida a 600 nm para
obtener una concentración bacteriana de 5×108 UFC/mL aproximadamente; y se inoculó 100 µL
de este en tres tubos de ensayo con 5 mL de caldo LB estéril cada uno.
Los cultivos en caldo LB se incubaron durante 24 horas a las mismas condiciones de los
cultivos en diésel, y realizaron mediciones espectrofotométricas cada hora a 600 nm.
Posteriormente, se modeló su cinética por el modelo logístico, donde se obtuvo sus respectivos
parámetros cinéticos. Finalmente, para evaluar si los tratamientos de C. violaceum ATCC 12472,
incluyendo el control positivo, presentaban diferencias significativas entre los parámetros de
crecimiento evaluados, se realizó un ANOVA por medio del software IBM SPSS® Statistics
(versión 25).

5.3.4. Modelamiento de la cinética de utilización de sustrato (diésel) por
C. violaceum ATCC 12472
Para evaluar el efecto de la concentración inicial de diésel en la velocidad de crecimiento de
C. violaceum ATCC 12472 se realizó el modelamiento de la cinética de utilización del sustrato.
Se emplearon los modelos de Monod, Teissier, Haldane, Aiba y Luong cuyas expresiones
matemáticas se presentan en las ecuaciones 4-18, 4-19, 4-20, 4-21 y 4-22, respectivamente.
Adicionalmente, se emplearon dichos modelos para estimar el rango de concentración de diésel
en el que el crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 es óptimo (µ = µmax).

5.3.5. Validación de modelos estadísticos
La validación de los modelos se realizó mediante el grado de ajuste de estos con los datos
experimentales, por lo que se tomaron los índices de ajuste obtenidos igualmente por el software
estadístico GraphPad Prism® (versión 8.0.1). Para el modelo de regresión lineal se empleó el
coeficiente de determinación (R2), mientras que para los modelos de regresión no lineal se utilizó
el coeficiente de determinación ajustado (R2adj) dado a que el R2 no resulta ser muy apropiado
para estos (Dahalan y Ali, 2019).
Adicionalmente, en los modelos de utilización del sustrato se emplearon otros índices de
ajuste para poder comparar con mayor precisión el ajuste de estos a los datos experimentales:
“Sum of Squares” (SS), “Root-Mean-Square Error” (RMSE) y “Akaike Information Criterion”
(AICc). Estos índices son usados frecuentemente para medir las diferencias entre los valores
predichos por un modelo y los observados experimentalmente. Los valores de R2 y R2adj más
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cercanos a 1 y más pequeños de SS, RMSE y AICc indican un mayor grado de ajuste por el
modelo estadístico evaluado (Shukor y Shukor, 2014).

5.4.

Biodegradación de TPHs y fenoles presentes en el diésel por
células libres e inmovilizadas en perlas de alginato de calcio de
C. violaceum ATCC 12472

5.4.1. Reactivación de las cepas y preparación de los inóculos
Los viales de las cepas acondicionadas de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC
9027 se reactivaron en agar-diésel e incubaron a 30 °C y 37 °C, respectivamente. Luego de que
los cultivos se encontrasen en su fase exponencial, cada cepa se transfirió a un frasco schott
individual con 99 mL de MMS estéril y 1 mL de diésel. Los inóculos se incubaron nuevamente
durante 72 horas en agitación orbital Thermo Scientific MAXQ 4450TM a 200 rpm manteniendo la
misma

temperatura

para

cada

cepa.

Posteriormente,

los

inóculos

se

ajustaron

espectrofotométricamente a 600 nm para obtener una concentración bacteriana de 5x108
UFC/mL mediante los patrones de McFarland.

5.4.2. Inmovilización de las cepas en perlas de alginato de calcio
Las cepas adaptadas de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027 se
inmovilizaron por atrapamiento en una matriz de alginato de calcio, tomando como referencia la
metodología realizada por Chitiva y Dussán (2003) con modificaciones. En 50 mL de cada inóculo
se disolvió 1 g de alginato de sodio. Para cada cepa, se tomó 5 mL de la mezcla con una jeringa
estéril y se goteó lentamente en una solución fría y estéril de cloruro de calcio al 2 %. A medida
que las gotas iban cayendo, la solución de cloruro de calcio se iba agitando, permitiendo la
formación de las perlas. El control abiótico se realizó de la misma forma, tomando 50 mL de agua
estéril en vez de los inóculos. Las perlas se lavaron con agua estéril para eliminar el exceso de
iones de Ca+2.

5.4.3. Pruebas de biodegradación de TPHs y fenoles por células libres e
inmovilizadas de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027
Los ensayos de biodegradación fueron escalados a frascos schott de 500 mL con 250 mL de
muestra. Los bioensayos constaron de dos tratamientos (uno con células libres y otro con células
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inmovilizadas), cada uno con su respectivo control abiótico y por triplicado. La composición de
las muestras constó de 5 mL de bacteria para ambos tratamientos, diésel a la concentración
máxima de tolerancia encontrada y MMS estéril. Los controles abióticos se realizaron de la
misma manera, tomando agua estéril (para el tratamiento con células libres) y perlas estériles
(para el tratamiento con células inmovilizadas) en lugar de los inóculos.
Los tratamientos se incubaron permanentemente en el agitador orbital Thermo Scientific
MAXQ 4450TM bajo las mismas condiciones anteriores (Narváez et al., 2008), durante el tiempo
requerido para que los cultivos de C. violaceum ATCC 12472 estuviesen finalizando la fase
estacionaria, de acuerdo con lo observado en la fase preliminar. La biodegradación se calculó a
partir de la medición directa de la disminución de la concentración de fenoles y TPHs, y a su vez,
de forma indirecta dada por el aumento de la actividad enzimática por la enzima C2,3O.

5.4.4. Medición de la concentración de TPHs y fenoles en los cultivos batch de
C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027
Las concentraciones de TPHs se midieron sólo al inicio y final del montaje, debido a los costos
de la prueba; mientras que las de fenoles se determinaron diariamente hasta alcanzar el mayor
grado de degradación. Ambas mediciones se realizaron a partir de los procedimientos
establecidos en “Standard Methods for Examination of Water and Wastewater”. La medición de
TPHs se efectuó por el método estándar de extracción Soxhlet (referencia SM 5520 D,F). La
medición de fenoles se realizó mediante el método colorimétrico de la 4-aminoantipirina
(referencia 5530 D) con modificaciones, las cuales se especifican a continuación.
Inicialmente, se realizó un pretratamiento a la muestra con el fin de eliminar las interferencias
de la técnica. Para ello, se tomó 1 mL de la muestra en un tubo de microcentrífuga y se le agregó
100 µL de H3PO4 al 10 %. Posteriormente, se centrifugó la muestra a 5000 rpm en la
microcentrífuga SCILOGEX D2012 PlusTM durante 5 minutos. El sobrenadante se diluyó con
agua destilada a diferentes concentraciones para garantizar que la muestra estuviese dentro del
rango de medición, siempre completando a un volumen final de 5 mL.
Teniendo en cuenta que las muestras contienen aceite combustible, se requirió realizar una
extracción con cloroformo. Por consiguiente, se agregó aproximadamente un cuarto de bola de
NaOH a los tubos, asegurando que la dilución se encontrase en un pH de 12 unidades. La
extracción se efectuó añadiendo 2.5 mL de cloroformo a la muestra, en la cual se evidenció la
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formación de dos fases. La fase inferior se descartó, y la fase superior se puso a baño de María
a 62 °C durante 5 minutos para eliminar el exceso de cloroformo.
A partir de esta, se le adicionó 250 µL de NH4OH al 2 N a cada muestra y se agitó
suavemente. Este último paso se repitió para la construcción del blanco, utilizando 5 mL de agua
destilada en lugar de la muestra. Se agregó a cada muestra 125 µL de 4-aminoantipirina al 2 %,
se agitó nuevamente, y se le añadió 125 µL de K3Fe(CN)6 al 8 %. Las soluciones fueron
mezcladas vigorosamente, y se esperó durante 15 minutos para el desarrollo del color.
Finalmente, se ajustó el espectrofotómetro HACH DR-1900TM con el blanco construido y se
leyeron las absorbancias generadas por muestras a una longitud de onda de 510 nm.
La concentración de fenoles se calculó a través de la interpolación de las absorbancias leídas,
en el modelo de regresión lineal de la curva de calibración realizada, e incluyendo los factores
de dilución empleados (Ahmed et al., 2018; Rice et al., 2017). Este procedimiento se efectuó de
la misma manera para establecer la concentración total de fenol en la muestra de diésel
comprada. Adicionalmente, para evaluar si los tratamientos presentaban diferencias
significativas entre ellos, se realizó un ANOVA con el software IBM SPSS® Statistics (versión
25).

5.4.5. Curva de calibración de fenoles
La curva de calibración para la determinación de la concentración de fenol se realizó a partir
de cinco soluciones patrones. Las soluciones patrones se prepararon a 1, 2, 3, 4 y 5 ppm y cada
una fue procesada de acuerdo con el método de la 4-aminoantipirina. Se midieron las
absorbancias correspondientes a cada patrón en el espectrofotómetro UV-visible a 510 nm (Rice
et al., 2017). Los datos fueron analizados mediante el modelo de regresión lineal en el software
estadístico GraphPad Prism® (versión 8.0.1).

5.4.6. Actividad enzimática de C2,3O por células libres de C. violaceum ATCC
12472 y P. aeruginosa ATCC 9027
La actividad de la enzima C2,3O se evaluó únicamente en el tratamiento con células libres
debido a la dificultad de su medición en el tratamiento con células inmovilizadas, teniendo en
cuenta que, al tratarse de una proteína intracelular, era necesario liberar las células de la matriz
de inmovilización. La medición de la actividad enzimática se realizó espectrofotométricamente
siguiendo la metodología de Olukunle et al. (2015) con modificaciones.
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Para la extracción de las proteínas, se tomó 1 mL de la muestra y se centrifugó a 14000 rpm

en la microcentrífuga SCILOGEX D2012 PlusTM por 5 minutos. El sobrenadante se descartó y el
pellet se resuspendió en 1 mL de solución de Tris-Sacarosa (Tris-HCl pH 8.0 a 30 mM +
Sacarosa al 20 %). Se adicionó 10 µL de EDTA pH 8.0 a 0.5 M, y luego 100 µL de Lisozima de
una solución stock de 2.5 mg/mL preparada con solución Tris-Sacarosa. Esta se dejó en hielo
durante 30 minutos y se centrifugó a 12000 rpm durante 5 minutos. Se resuspendió el pellet en
200 µL de solución de lisis (Tris-HCl pH 8.0 a 30 mM + MgCl2 a 5 mM).
Para la determinación de la actividad de la C2,3O se tomaron los 200 µL de la fracción de
proteínas resultante, y se sirvieron en un tubo de ensayo de 10 mL. Se agregó 400 µL de catecol
a 0.1 mM y se completó a 4 mL de reacción con buffer fosfato pH 7.6. El blanco se realizó
agregando 200 µL más de catecol a 0.1 mM en sustitución de la proteína. Se midió la
absorbancia generada con el espectrofotómetro HACH DR-1900TM y se incubó a 30 °C por 30
minutos. Transcurrido dicho tiempo, se midió nuevamente la absorbancia.
El cálculo de la actividad enzimática se realizó por el aumento en la absorbancia a 375 nm
causado por la acumulación de semialdehído 2-hidroximucónico, teniendo en cuenta que 1
unidad de enzima es la cantidad de proteína que produce 1 µmol de semialdehído 2hidroximucónico en 1 minuto y 1 µmol de este compuesto aumenta la absorbancia a 375 nm en
14.7. Para valorar la existencia de diferencias significativas de la actividad enzimática de C2,3O
entre los tratamientos se realizó un ANOVA por medio del software IBM SPSS® Statistics
(versión 25).

5.4.7. Cálculo de la biodegradación de TPHs y fenoles por células libres e
inmovilizadas de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027
Los porcentajes de biodegradación de TPHs y fenoles para cada tratamiento se calcularon
con base en el procedimiento efectuado a partir de Narváez et al. (2008), como la diferencia entre
los porcentajes degradación biótica y abiótica (ecuaciones 4-1 y 4-2). Adicionalmente, se calculó
la tasa de biodegradación de fenoles entre los tratamientos.
%Degradación = 100% - (

Concentración final
× 100%)
Concentración inicial

%Biodegradación = %Degradación biótica - %Degradación abiótica

(4-1)

(4-2)
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6. Resultados y discusión
Los resultados del presente estudio se muestran en el mismo orden de la metodología y se
analizaron de acuerdo con la información científica consultada en cada una de las secciones que
se encuentran a continuación.

6.1.

Estandarización de las suspensiones bacterianas

En la figura 8-1 se muestra la curva para la estandarización de las suspensiones bacterianas,
obtenida de los patrones preparados de McFarland que se ajustaron apropiadamente al modelo
lineal. El coeficiente de determinación del modelo (R2= 0.9913) mostró una relación satisfactoria
entre la densidad óptica y la concentración bacteriana teórica de los cultivos. A partir de la
ecuación del modelo se obtuvo que la densidad óptica a utilizar para el ajuste espectrofotométrico
de los inóculos era de 0.748 ± 0.024 unidades a 600 nm, equivalente a 50×107 UFC/mL.
El uso del método de la escala de McFarland para cuantificar la concentración bacteriana de
suspensiones líquidas es muy frecuente debido a la rapidez y facilidad que presenta. En el caso
de C. violaceum, varios investigadores han empleado esta técnica para la medición de su
concentración, tales como Seleem et al. (2020), Cocarta et al. (2019), Snoussi et al., (2018) y
Aruldass et al. (2015). Sin embargo, es importante mencionar que a pesar de las ventajas que
provee el método, no es exacto y preciso en todos los casos.
El principal inconveniente es que al haber sido diseñada la escala para estimar las
concentraciones de bacterias Gram-negativas como E. coli, resulta incierto con otras bacterias
teniendo en cuenta las diferencias que existen en tamaño y forma entre las especies (Lozano et
al., 2018). En ese sentido, dichas concentraciones bacterianas expresadas en UFC/mL son sólo
posibles aproximaciones, dado al sesgo que presenta el método.

6.2.

Capacidad máxima de tolerancia de C. violaceum ATCC 12472
frente a diferentes concentraciones de diésel

6.2.1. Cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en cultivos batch
a diferentes concentraciones de diésel
C. violaceum ATCC 12472 creció en diésel en un rango de concentraciones de 1 a 10 % (v/v)
equivalente a 7250 y 72500 mgTPHs/L, respectivamente. El comportamiento en las cinéticas de
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crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 a las concentraciones evaluadas de diésel fueron muy
similares entre sí como se observa en la figura 6-1, presentándose en todos los cultivos las
mismas fases de la curva teórica de crecimiento bacteriano. A continuación, se describen algunas
diferencias encontradas entre las fases de crecimiento de los tratamientos estudiados.

Figura 6-1. Cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en cultivos batch a 30 °C y
200 rpm con diésel a diferentes concentraciones.
*Letras diferentes corresponden a diferencias significativas entre las mediciones (p<0.05).
Inicialmente, se observó que todos los cultivos de C. violaceum ATCC 12472 en diésel
manifestaron las fases de adaptación y aceleración durante aproximadamente los dos primeros
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días de incubación. Al tercer día se observó que todos los cultivos se encontraban en su fase
exponencial; sin embargo, la prueba de Duncan (p<0.05) indicó que aquellos con 2.5 y 5 % (v/v)
de diésel mostraron un crecimiento significativamente mayor en este día. La duración de la fase
exponencial fue alrededor de 2 días en la mayoría de los cultivos, exceptuando los tratamientos
con 2.5 y 10 % (v/v) en los que se presentó entre 1 y 3 días, respectivamente.
En ese sentido, se observa que tanto concentraciones altas (> 2.5 % v/v) como bajas (< 2.5 %
v/v) de diésel disminuyen la velocidad de crecimiento exponencial de C. violaceum ATCC 12472,
dando como consecuencia la prolongación de la fase exponencial. En cuanto a la fase de
desaceleración, su duración fue mayor en los cultivos con concentraciones altas de diésel. Para
los cultivos con 1 y 2.5 % (v/v) de diésel la fase de desaceleración duró casi 1 día, mientras que
para los cultivos entre 5 y 10 % (v/v) de diésel aproximadamente 2 días.
Finalmente, se observó una disminución progresiva de la densidad óptica de todos los
cultivos desde el noveno día (octavo para el cultivo con 2.5 % v/v de diésel) hasta el último día
monitoreado. Este descenso se asoció con la culminación de la fase estacionaria e inicio de la
fase de muerte de los cultivos de C. violaceum ATCC 12472. Contrariamente a lo observado en
las fases anteriores, la fase estacionaria fue más corta en los tratamientos con altas
concentraciones de diésel. La duración de la fase estacionaria fue cercana a 4 días para los
cultivos con 1 y 2.5 (v/v) de diésel, 3 días para los cultivos con 5 y 7.5 % (v/v) y tan sólo 2 días
para el de 10 % (v/v).
Cabe mencionar que las densidades máximas bacterianas observadas en los cultivos con 1,
2.5 y 10 % (v/v) de diésel fueron ligeramente mayores que las de los cultivos con 5 y 7.5 % (v/v)
de diésel. Ahora bien, dichas variaciones encontradas, tanto en las duraciones de las fases de
crecimiento, las velocidades de crecimiento exponencial y las densidades máximas bacterianas
entre los cultivos de C. violaceum ATCC 12472 a diferentes concentraciones de diésel, permiten
observar la respuesta de crecimiento y capacidad tolerancia de este microorganismo a este
combustible.
En el caso de las fases de adaptación, el comportamiento presentado por los cultivos de
C. violaceum ATCC 12472 a diferentes concentraciones de diésel fue diferente al observado en
otras bacterias como P. putida TPHK-1, Stenotrophomonas maltophilia TPHK-2, Acinetobacter
sp. TPHK-3 y P. aeruginosa TPHK-4, las cuales, mostraron variaciones en la duración de esta
fase en función de la concentración de diésel. Estas bacterias fueron cultivadas en un rango de
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1 y 5 % v/v (8000 - 40000 mg/L) de diésel, y en todas se encontró que concentraciones superiores
a 3 % v/v (24000 mg/L) prolongaban dicha fase (Ramadass et al., 2016).
En términos generales, la duración de la fase de adaptación depende de varios factores
como: el tamaño del inóculo, los antecedentes fisiológicos de las células y las condiciones
fisicoquímicas específicas tanto del medio de cultivo original como del nuevo (Rolfe et al., 2011).
Debido a los múltiples cambios y adaptaciones que ocurren a lo largo de esta, su duración se ha
relacionado directamente con el estrés celular, siendo utilizada como una medida directa de la
inhibición del crecimiento inducida por las condiciones ambientales del medio de cultivo
(Banerjee et al., 2019).
Con respecto al diésel se ha encontrado que representa un medio hostil para los
microorganismos, afectando significativamente el crecimiento normal de estos (Ramadass et al.,
2017). En la fase de adaptación en un medio con diésel se necesita tiempo suficiente para que
las bacterias ajusten metabólicamente su maquinaría celular para la síntesis de enzimas
degradadoras de hidrocarburos (Xu et al., 2018), y maximicen la importación y procesamiento de
los recursos primarios que utilizarán en la siguiente fase (Schultz y Kishony, 2013). Por lo tanto,
es posible correlacionar la variación en la duración de la fase de adaptación de las bacterias
mencionadas anteriormente con el aumento de la concentración de diésel.
De acuerdo con Hamill et al. (2020), a menudo el estrés celular puede prolongar la fase de
adaptación, y luego, también causar la disminución de la velocidad de crecimiento exponencial
para una población microbiana dada; sin embargo, esto depende del tipo e intensidad del estrés
y de la capacidad de respuesta y adaptación de la especie a tal condición. Asimismo, mencionan
que no necesariamente se pueden presentar ambos efectos, sino que se han evidenciado casos
donde se produce una disminución de las velocidades de crecimiento sin alargar las fases de
adaptación, así como el caso contrario, donde se prolongan de las fases de adaptación, pero no
se reducen las velocidades de crecimiento.
Aun así, el efecto del estrés ha sido más relacionado con las restricciones biofísicas y/o
fisicoquímicas que se presentan durante el crecimiento exponencial, que con los procesos de
adaptación inicial. En el presente estudio se observó que las altas concentraciones de diésel no
causaron la prolongación de la fase de adaptación de C. violaceum ATCC 12472 pero si una
disminución en su velocidad de crecimiento.
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En la fase exponencial el sistema de control metabólico celular está configurado para obtener
tasas máximas de reproducción (Liu, 2017). Pese a ello, rara vez alcanzan su óptimo teórico
debido a diversos factores como el estrés oxidativo, escasez de nutrientes, inhibidores de la
división celular, señales de estrés ambiental, etc.; de ahí que la velocidad de crecimiento en esta
fase actúe como una medida directa del estrés en el sistema (Hamill et al., 2020). En ese sentido,
la concentración de diésel influye en el crecimiento exponencial de C. violaceum ATCC 12472,
ya sea por el efecto inhibitorio de concentraciones altas o por la limitación de la cantidad de
carbono con concentraciones bajas.
Los resultados encontrados durante la fase exponencial de los cultivos de C. violaceum ATCC
12472 en diésel son similares a los observados en P. putida TPHK-1 y P. aeruginosa TPHK-4,
donde los cultivos con concentraciones menores a 2 % v/v (16000 mg/L) y mayores a 3 % v/v
(24000 mg/L) de diésel presentaron velocidades de crecimiento más bajas, al igual que fases
exponenciales más largas (Ramadass et al., 2016).
En otro estudio, se evidenció que el mayor crecimiento de Acinetobacter sp. DRY12 en diésel
se presentó en los cultivos con 1 y 2 % (v/v) de diésel, y que la duración de la fase exponencial
fue menor en los cultivos con 0.5 y 6 % (v/v) de diésel que en aquellos con concentraciones
menores (0.1 % v/v) y mayores (8 y 10 % v/v) (Halmi et al., 2014). Más reciente, se evidenció
que el crecimiento exponencial de Paenibacillus sp. D9 se presentó del día 1 al 10 en cultivos
con 1 y 2 % (v/v) de diésel, a diferencia de los cultivos con 5 y 10 % (v/v) que se prolongó hasta
el día 18 (Jimoh y Lin, 2019).
Con respecto a la duración de la fase exponencial, también es importante considerar que, en
estos sistemas cerrados las velocidades de crecimiento altas ocasionan una disminución más
rápida de los nutrientes y un aumento en la acumulación de subproductos tóxicos (Liu, 2017); los
cuales, conducen a la desaceleración del crecimiento y por consiguiente a la finalización más
temprana de dicha fase.
En cuanto a la acumulación de productos metabólicos se ha encontrado que puede limitar el
crecimiento de algunas poblaciones incluso cuando el sustrato está aún disponible; por ejemplo,
durante la biodegradación de hidrocarburos la acumulación de ácidos grasos puede bloquear la
actividad metabólica de los microorganismos (Atlas y Bartha, 2002). Asimismo, Xu et al. (2018)
reportan que en la biodegradación de hidrocarburos de petróleo por bacterias se producen
algunos metabolitos intermediarios con solubilidad relativamente alta, que pueden tener una
citotoxicidad mayor a la de las moléculas originales, ocasionando daños en las células.
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En consecuencia, la duración de la fase de desaceleración, al igual que en la fase

exponencial, se reduce bajo concentraciones óptimas. Lo anterior concuerda con lo observado
en el perfil de crecimiento de Burkholderia sp. DRY27, donde se prolongó la fase de
desaceleración en los cultivos con concentraciones de diésel inferiores a 1 % v/v (8500 mg/L) y
superiores a 4 % v/v (34000 mg/L). Además, se observó que en concentraciones altas la
prolongación se presentó de forma proporcional con el aumento de esta (Ahmad et al., 2014).
Adicionalmente, se conoce que la fase de desaceleración puede prolongarse en medios
complejos (Borio y Bucalá, 2014), debido a que el estrés inducido por el agotamiento de
nutrientes o la acumulación de desechos causan una reestructuración de la célula con el fin de
aumentar las perspectivas de supervivencia celular en un ambiente hostil (Liu, 2017) haciendo
que requiera más tiempo, de forma similar que en la fase de adaptación.
A partir de dicha reestructuración dada en la fase de desaceleración, la población microbiana
puede emplear fuentes alternas durante la fase estacionaria. La duración de la fase estacionaria
depende de la capacidad del microorganismo para utilizar estas fuentes alternas. En el presente
estudio se encontró que la concentración de diésel tuvo un efecto sobre la duración de la fase
estacionaria de C. violaceum ATCC 12472, donde concentraciones altas (< 2.5 % v/v) generaron
períodos más cortos. Sin embargo, el efecto de la concentración de diésel fue diferente en la
producción de biomasa, puesto que concentraciones entre 5 y 7.5 % (v/v) mostraron una
reducción en la densidad bacteriana a diferencia de la concentración de 10 % (v/v).
En ese orden de ideas, se cree que las exigencias metabólicas que representa la
concentración de 10 % (v/v) diésel indujo que la población bacteriana activara mecanismos
diferentes a los de concentraciones más bajas durante la fase de adaptación; permitiéndole
maximizar la producción de biomasa en las primeras etapas, pero limitando los mecanismos a
emplear en la fase estacionaria, dando como consecuencia una menor duración de esta.
Cabe resaltar que en la fase de adaptación la maquinaría interna de las células se adecua a
las nuevas condiciones ambientales, por lo que se sintetizan nuevas enzimas y se reprime la
síntesis de otras dependiendo de la composición del nuevo medio de cultivo (Liu, 2017). La
expresión de genes durante la fase de adaptación permite ajustar el metabolismo bacteriano para
garantizar la máxima ganancia de biomasa luego terminar esta fase, enfocándose en la
producción de enzimas de cuello de botella para la utilización de carbono (Schultz y Kishony,
2013).
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Por último, de acuerdo con el ANOVA realizado (tabla 8-2) se encontraron tres subconjuntos
homogéneos en los seis tratamientos: el primero correspondiente al grupo control (control
abiótico), el segundo conformado por los cultivos con 5 y 7.5 % (v/v) de diésel, y el tercero por
los cultivos con 1, 2.5 y 10 % (v/v) de diésel. Estos grupos están relacionados con las diferencias
de las densidades máximas bacterianas ya mencionadas.

6.2.2. Modelamiento de las cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC
12472 en diferentes concentraciones de diésel
Las cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en diferentes concentraciones de
diésel fueron modeladas mediante el modelo logístico, las cuales se muestran en la figura 6-2. A
partir de los modelos se observa un poco más claro el efecto de la concentración de diésel en el
crecimiento de C. violaceum ATCC 12472; en donde se presentan ciertas diferencias entre las
pendientes de las curvas y los valores máximos de densidad bacteriana entre algunos
tratamientos. Al emplear el modelo logístico se corroboró que el tratamiento con 2.5 % (v/v) de
diésel presenta la velocidad de crecimiento más alta.

Figura 6-2. Modelamiento de las cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en
cultivos batch con diésel a diferentes concentraciones, 30 °C y 200 rpm mediante el modelo
logístico: 1 % (R2adj = 0.9917), 2.5 % (R2adj = 0.9922), 5 % (R2adj = 0.9669), 7.5 % (R2adj = 0.9680)
y 10 % (R2adj = 0.9832).
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En cuanto al control positivo, se evidenció que los cultivos de C. violaceum ATCC 12472 en

caldo LB presentaron las cinco primeras fases de crecimiento durante las 24 horas de su
incubación como se ilustra en la figura 6-3. Los cultivos tardaron aproximadamente 1 hora para
adaptarse al nuevo medio y 2 horas para iniciar su crecimiento exponencial. La fase de
desaceleración se presentó entre la hora 6 y 10, dando el inicio de la fase estacionaria que se
mantuvo hasta la hora 24.

Figura 6-3. Modelamiento de la cinética de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en cultivos
batch con caldo LB a 30 °C y 200 rpm durante 24 horas mediante el modelo logístico
(R2adj = 0.9758).
*Letras diferentes indican diferencias estadísticamente significativas (p<0.05).
Una de las ventajas del modelo logístico es que permite analizar los efectos del tipo y cantidad
de la fuente de carbono en el crecimiento bacteriano mediante sus coeficientes constantes µ, X0
y Xmax (Biria et al., 2014), los cuales, se relacionan con los parámetros cinéticos de crecimiento:
velocidad de crecimiento específico (µ), tiempo de generación (tg) y cosecha máxima (M). En la
tabla 6-1 se indican los valores estimados de estos parámetros de crecimiento en los cultivos de
C. violaceum ATCC 12472 tanto en los medios con diésel como en caldo LB.
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Tabla 6-1. Parámetros cinéticos del crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en cultivos batch
con diésel a diferentes concentraciones y caldo LB (control positivo) a 30 °C y 200 rpm.
Medio
µ (h-1)
tg (h)
M (Abs600 nm)
MMS + diésel (1 % v/v)
0.09 ± 0.02ab
7.97 ± 1.40b
0.139 ± 0.006bc
MMS + diésel (2.5 % v/v)
0.15 ± 0.02b
4.55 ± 0.66b
0.143 ± 0.003bc
MMS + diésel (5 % v/v)
0.10 ± 0.03ab
7.77 ± 2.67b
0.124 ± 0.006a
MMS + diésel (7.5 % v/v)
0.06 ± 0.01a
12.59 ± 3.20a
0.135 ± 0.009b
a
a
MMS + diésel (10 % v/v)
0.05 ± 0.01
14.36 ± 2.10
0.148 ± 0.004c
Caldo LB
0.80 ± 0.01c
0.87 ± 0.09c
0.523 ± 0.002d
*Letras diferentes corresponden a diferencias significativas entre los tratamientos (p<0.05).
La velocidad de crecimiento específico de C. violaceum ATCC 12472 fue más alta en los
cultivos con las concentraciones entre 1 y 5 % (v/v) de diésel, y manifestó su valor máximo en
2.5 % (v/v). En consecuencia, el valor mínimo del tiempo de generación también se presentó a
dicha concentración, y concentraciones mayores o menores aumentaron su valor de forma
proporcional. En el caso de la cosecha máxima, este parámetro aumentó con el incremento de
la concentración de diésel hasta 2.5 % (v/v), donde disminuyó drásticamente en 5 % (v/v) y
aumentó nuevamente de forma proporcional en las concentraciones superiores (> 5 % v/v).
A partir del ANOVA efectuado se evidencian diferencias significativas de los parámetros
cinéticos entre los tratamientos. En relación con la velocidad de crecimiento especifico de los
cultivos con diésel, se encontró que los tratamientos con 1, 2.5 y 5 % (v/v) eran iguales, de la
misma forma que los tratamientos con 1, 5, 7.5 y 10 % (v/v); por el contrario, el tratamiento con
2.5 % (v/v) era diferente a los tratamientos con 7.5 y 10 % (v/v).
En cuanto el tiempo de generación, se determinó que los tratamientos con 1, 2.5 y 5 % (v/v)
también eran iguales, así como los tratamientos con 7.5 y 10 % (v/v); en cambio, los tratamientos
con 1, 2.5 y 5 % (v/v) fueron diferentes a 7.5 y 10 % (v/v). Por último, se evidenció que la cosecha
máxima de los tratamientos con 1, 2.5 y 7.5 % (v/v) eran iguales, a la vez que los tratamientos
con 1, 2.5 y 10 % (v/v); por otro lado se identificó que los tratamientos con 7.5 y 10 % (v/v) eran
diferentes entre sí; y que el tratamiento con 5 % (v/v) era diferente al resto de tratamientos.
Con respecto a los parámetros de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en el medio de
referencia (caldo LB), se evidenció en todos los casos que este era significativamente diferente
a los tratamientos con medio de diésel. Adicionalmente, se encontró que la velocidad de
crecimiento y cosecha máxima en los cultivos con diésel se redujeron en un 87 ± 8 % y 74 ± 3 %,
respectivamente; por lo que permite reafirmar que el diésel como medio de cultivo resulta
estresante para el crecimiento de esta bacteria.
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La presencia de una fuente de carbono adecuada en el medio de cultivo es fundamental para

el crecimiento y metabolismo bacteriano. La disponibilidad, tipo y cantidad de esta en el medio
de cultivo influyen en la cinética de crecimiento de una población microbiana dada. En el caso de
la disponibilidad, esta puede limitar el crecimiento en los sistemas donde la fuente de carbono
tiene una solubilidad acuosa baja o muy baja (Biria et al., 2014). Esto podría explicar en cierta
medida la disminución drástica de la velocidad de crecimiento y cosecha máxima de los cultivos
con diésel con respecto a los de caldo LB, dado a las restricciones de transferencia de masa
causadas por la limitada solubilidad de los hidrocarburos en la fase acuosa de los medios (Simoni
et al., 2001).
Por su parte, la cantidad de la fuente carbono puede restringir el aumento de la densidad
bacteriana cuando se encuentra por debajo de límite mínimo, el cual depende de la población
(Biria et al., 2014). En este caso, el diésel fue necesario para el crecimiento de C. violaceum
ATCC 12472 al ser la única fuente de carbono en el medio de cultivo, sin embargo, no sólo las
bajas cantidades de este sustrato limitaron el desarrollo de la cepa sino también las altas. Esto
se debe a que los hidrocarburos son compuestos lipofílicos que en elevadas concentraciones
inhiben el crecimiento microbiano (Narváez et al., 2008).
Autores como Dahalan et al., 2014; Jimoh y Lin, 2019 y Ahmad et al., 2014 describen que los
cultivos bacterianos con diésel a altas concentraciones pueden ejercer una presión selectiva
sobre los microorganismos, así como ser tóxico para estos, dado al efecto solvente que
presentan. De acuerdo con estos autores, el efecto solvente del diésel puede destruir la
membrana celular de las bacterias al alterar la transferencia de nutrientes, dando lugar a la salida
de macromoléculas y posteriormente a la muerte celular. Ramadass et al. (2017) mencionan que
la alteración en la transferencia de nutrientes por el diésel es causada por la reducción en la
fuerza motriz de los protones en las células.
De hecho, se conoce que la concentración de diésel es uno de los factores que afecta su
propia biodegradación, y que los microorganismos sólo pueden crecer bien cuando su velocidad
de crecimiento es menor que la velocidad de disolución de los hidrocarburos presentes (Jimoh y
Lin, 2019). Por estas razones, las concentraciones altas de diésel pueden reducir la velocidad de
crecimiento específico de las bacterias; mientras que, la disminución de este parámetro por
concentraciones bajas es causada por el contacto limitado entre el diésel y los microorganismos
(Dahalan et al., 2014).
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Según Jimoh y Lin (2019), usualmente concentraciones superiores a 2 % (v/v) de diésel
presentan velocidades de crecimiento bajas; llegando incluso al punto de reducirse a cero, como
en el caso de Pseudomonas sp. DRYJ3, donde el diésel a 4 % (v/v) cesó por completo el
crecimiento bacteriano (Dahalan y Ali, 2019). La velocidad máxima de crecimiento de
C. violaceum ATCC 12475 en diésel es similar a las reportadas para Pseudomonas sp. DRYJ3
(0.16 h-1) y Rhodococcus pyridinivorans F5 (0.20 h-1), y mayor que las de Pseudomonas
citronellolis (0.18 d−1), Micrococcus luteus (0.11 d−1), Serratia marcescens (0.15 d−1) y
Pseudomonas sp. (0.08 d−1) (Dahalan y Ali, 2019; Mazumder et al., 2020; Sadouk et al., 2014).
Finalmente, el tipo de fuente de carbono puede estimular la activación de rutas metabólicas
y la producción de enzimas especificas en las células (Biria et al., 2014). Se conoce que los
hidrocarburos como fuente de carbono pueden inducir una respuesta de estrés mediante
cambios celulares a nivel de membrana, enzimas y proteínas (Narváez et al., 2008).
Específicamente en cultivos microbianos con diésel, se ha detectado que este sustrato ha
estimulado la producción de enzimas como lipasas, catalasas, hidrolasas, lacasas, manganeso
peroxidasas (MnP) y deshidrogenasas, y la activación de rutas como la β-oxidación de ácidos
grasos (Sharma et al., 2014; Khan et al., 2015; Laczi et al., 2015).
En el estudio de Chandran y Das (2011) se encontró un aumento en la actividad de las
enzimas Citocromo P450 Monooxigenasa, Aminopirina N-Demetilasa y la NADPH Citocromo-C
Reductasa de microorganismos creciendo en diésel. Por otro lado, Sowani et al. (2020)
encontraron que las células de Gordonia amicalis HS-11 cultivadas con diésel mostraban una
mayor hidrofobicidad de la superficie que las crecieron en caldo LB.
Respecto a C. violaceum ATCC 12472, se ha observado que en condiciones de estrés
presenta una mayor producción total de proteínas que en condiciones de referencia; sin embargo,
la diversidad de proteínas se reduce en medios estresantes. Por lo tanto, esta cepa aumenta la
producción general de proteínas para adaptarse a las condiciones exigentes del medio, y reduce
la expresión de aquellas que le sean innecesarias (Castro et al., 2015).
Aun así, la respuesta metabólica no sólo depende del tipo de fuente de carbono sino también
de la concentración de esta en el medio de cultivo. De acuerdo con Al-Disi et al. (2017), algunas
bacterias pueden cambiar sus actividades metabólicas y enzimáticas dependiendo en la
condición que se encuentre, como mecanismo de respuesta al medio; en el caso del diésel, la
alta presión de selección por concentraciones altas como 10 % (v/v), ocasiona que las bacterias
mueran o exhiban diversas actividades biológicas y metabólicas.
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Por ejemplo, se ha identificado que la producción de biosurfactantes por algunas bacterias

aumenta de forma proporcional a la cantidad de diésel agregada al medio de cultivo. En
Paenibacillus sp. D9 se evidenció que la mayor producción de biosurfactantes lipopéptidos se
presentó en el cultivo con 10 % (v/v) de diésel en comparación de los otros cultivos con
concentraciones más bajas entre 1 y 5 % (v/v); a pesar que se había evidenciado previamente
que la concentración 10 % (v/v) era tóxica para la bacteria (Jimoh y Lin, 2019).
En C. violaceum ATCC 12472 se ha encontrado que su respuesta de expresión de proteínas
es diferente dependiendo de la presión ambiental específica en la que se encuentre (Castro et
al., 2015). Este hecho podría explicar la variación del comportamiento observado en la cosecha
máxima de los cultivos en diésel, y apoyar la hipótesis planteada de que después de 5 % (v/v),
la presión selectiva del medio obligó a la bacteria a emplear otros mecanismos para poder crecer,
permitiéndole alcanzar la misma cantidad de biomasa que los cultivos con 1 y 2.5 % (v/v) pero
con velocidades de crecimiento más bajas.
Por otro lado, el diésel no sólo afectó la cinética de crecimiento de los cultivos de C. violaceum
ATCC 12472, sino que también produjo cambios en la morfología macroscópica de sus colonias
y en la intensidad de pigmentación de la violaceína. En las figuras 5-1A y 5-1B se observa que
el tamaño de las colonias del cultivo en diésel era más grande y en menor número que en agar
LB, así como una coloración un poco más clara. Según Granados y Villaverde (2003) un
microorganismo puede exhibir distintas formas de colonias de acuerdo con el tipo de medio de
cultivo utilizado.
Para varios microorganismos se ha observado que su crecimiento en hidrocarburos exhibe
variaciones morfológicas en comparación con el crecimiento en carbohidratos (Onur et al., 2015).
Por ejemplo, a nivel microscópico se han observado diferencias morfológicas entre cultivos
bacterianos en medios de referencia y diésel en especies como G. amicalis HS-11 y
Acinetobacter haemolyticus Zn01 (Sowani et al., 2020; Onur et al., 2015). En el caso de
G. amicalis HS-11, Sowani et al. (2020) encontraron que las células en MMS con diésel
presentaban formas más delgadas, alargadas y agrupadas con superficie lisa, a comparación de
aquellas en caldo LB con su forma típica de varilla y superficie rugosa.
En Salmonella typhimurium y Aspergillus nidulans se encontró que los cambios en la
morfología colonial y los requerimientos nutricionales de estos microorganismos en medios con
diésel eran asociados a mutaciones. Además, se encontró que la mutagenicidad aumentó
bruscamente desde que se inocularon en el medio con diésel, y luego disminuyó a medida que
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el metabolismo microbiano activaba precursores de hidrocarburos potencialmente mutagénicos,
paralelamente a que se completaba la biorremediación (Wang y Bartha, 1994).
Castro et al. (2015) encontró que los cultivos de C. violaceum ATCC 12472 en condiciones
de referencia presentan un brillo metálico violeta oscuro, mientras que, en medios con pocos
nutrientes y condiciones de estrés pueden perder parte de su pigmentación característica o
inclusive por completo. El cambio en la pigmentación en los cultivos de C. violaceum ATCC
12472 se atribuye principalmente a la disminución en la expresión de proteínas relacionadas con
la biosíntesis de violaceína.

6.2.3. Modelamiento de la cinética de utilización de sustrato (diésel) por
C. violaceum ATCC 12472
Al modelar la cinética de la velocidad de crecimiento específico de los cultivos de
C. violaceum ATCC 12472, se observó inicialmente un aumento de este parámetro con el
incremento de la concentración de diésel empleada, hasta que este alcanza un valor pico crítico,
en el cual empieza a disminuir progresivamente. Este resultado ya había sido observado, donde
concentraciones superiores a 2.5 % (v/v) o 18125 mg/L de diésel presentaban un efecto
inhibitorio en el crecimiento de la cepa. Por esta razón, los modelos de Haldane, Aiba y Luong
presentaron un mejor ajuste en el modelamiento de la utilización del diésel por C. violaceum
ATCC 12472 que los modelos de Monod y Teissier, como se observa en la figura 6-4.

Figura 6-4. Modelamiento de la cinética de utilización del diésel por C. violaceum ATCC 12472
mediante cinco modelos diferentes.
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Tabla 6-2. Constantes cinéticas obtenidas de la utilización de diésel por C. violaceum ATCC
12472 en cultivos batch.
Modelo
µmax (h-1)
ks (g/L)
ki (g/L)
Smax (g/L)
n
Aiba
1.477
72.04
23.79
–
–
Haldane
1.972
108.50
2.25
–
–
Luong
0.973
19.70
–
93.19
0.1977
Monod
0.090
0.05
–
–
–
Teissier
0.089
1.41
–
–
–
A pesar de que el modelo Monod ha sido ampliamente empleado para describir la relación
entre el crecimiento y la utilización del sustrato (Liu, 2017), es deficiente cuando los sustratos
como el diésel presentan efectos inhibitorios en el crecimiento bacteriano. El principal
inconveniente que presenta el modelo de Monod, al igual que el de Teissier, es que ignora la
respuesta de los microorganismos a la variación de los factores ambientales, así como la
generación de diferentes productos y subproductos inherentes al metabolismo bacteriano
(Dahalan y Ali, 2019).
El crecimiento bacteriano puede ser inhibido por diferentes maneras; por ejemplo, la
presencia de compuestos inhibidores en el medio de cultivo, como fenoles, PAHs, metales
pesados, etc., que pueden interferir en el metabolismo de los microorganismos. Otro caso
conocido es cuando el mismo sustrato y/o productos son los que ocasionan el efecto inhibitorio
(Liu, 2017). La inhibición del crecimiento por altas concentraciones de diésel podría deberse no
sólo por su interferencia con la permeabilidad de la membrana celular, sino también por la
alteración de los mecanismos de comunicación celular (Ramadass et al., 2017), lo cual, también
está asociado con la disminución en la producción de violaceína.
Se ha encontrado que la magnitud de la disminución de la velocidad de crecimiento
microbiano en hidrocarburos depende tanto de su concentración como de sus propiedades
tóxicas inherentes, las cuales, aumentan de forma inversa con la solubilidad. De acuerdo con
Babalola et al., (2016), el diésel contiene compuestos de bajo peso molecular que generalmente
son más tóxicos que los hidrocarburos de cadena larga, ya que estos últimos son menos solubles
y biodisponibles.
La concentración de hidrocarburos de bajo peso molecular en el diésel es entre 13 a 27 veces
mayor que la de los hidrocarburos de alto peso molecular. Los daños a nivel celular ocasionados
por el diésel se atribuyen principalmente a los hidrocarburos de bajo peso molecular con puntos
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de ebullición bajos, compuestos insaturados, compuestos aromáticos y ácidos presentes en el
combustible (Ramadass et al., 2017).
Tabla 6-3. Índices de ajuste de los modelos cinéticos de utilización de diésel empleados.
Modelo
R2
R2adj
SS
RMSE
AICc
Aiba
0.8546
0.8352
0.00658
0.01967
-131.4
Haldane
0.8343
0.8122
0.00749
0.02099
-129.0
Luong
0.8136
0.7737
0.00843
0.02226
-123.0
Monod
0.4399
0.4049
0.02532
0.03860
-110.5
Teissier
0.4415
0.3218
0.02525
0.03854
-103.2
De acuerdo con los índices de ajuste obtenidos para cada modelo evaluado (tabla 6-3), se
encontró que el modelo de Aiba presenta los valores más altos de R2 y R2adj y los más bajos de
SS, RMSE y AICc, seguido por el modelo de Haldane y luego el de Luong. Sin embargo,
visualmente se evidencia que el modelo de Haldane se encuentra dentro de todos rangos de los
datos experimentales. En sentido, se establece que el modelo de Haldane es el que mejor
describe la relación entre la velocidad de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en diésel y
la concentración inicial de este en el medio de cultivo, expresado a partir de la ecuación 6-1.
S

µ = 1.972 ·

108.50 + S +

S2
2.25

(6-1)

El uso del modelo de Haldane ha sido generalizado en la literatura para modelar la inhibición
del sustrato al crecimiento bacteriano o a la tasa de biodegradación, puesto que generalmente
es el más ajustable (Dahalan y Ali, 2019). En los estudios de biodegradación de diésel, autores
como Mazumder et al. (2020), Ahmad et al. (2014), Dahalan et al. (2014), Sadouk et al. (2014) y
Sadouk et al. (2008) reportaron que el modelo de Haldane era el que mejor se ajustaba para
describir la cinética de crecimiento de los microorganismos degradadores en este medio.
Aun así, los modelos de Aiba y Luong también han suministrado un buen ajuste en estudios
de biodegradación de contaminantes (Karamba et al., 2017). En la investigación de Khoshdel y
Vaziri (2016) se compararon los modelos de Haldane y Aiba en el modelamiento de la cinética
de crecimiento de una comunidad microbiana en la biodegradación de hidrocarburos alifáticos e
hidrocarburos aromáticos policíclicos. De este estudio, se encontró que el modelo de Aiba fue el
que mejor predijo el proceso de biorremediación.
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En el estudio Dahalan y Ali (2019) sobre biodegradación de diésel por Pseudomonas sp.

DRYJ3 se evaluaron siete modelos cinéticos de utilización del sustrato: Monod, Teissier,
Haldane, Aiba, Luong, Yano-Koga y Han-Levenspiel. Se encontró que el modelo de Luong fue el
que mejor ajuste presentó seguido por el de Aiba, mostrando las limitantes que tiene el modelo
de Haldane para ajustarse en algunos casos, por ejemplo, cuando la velocidad de crecimiento
especifico llega en cero a concentraciones muy altas del sustrato debido a la inhibición total del
crecimiento bacteriano.
No obstante, cabe mencionar que difícilmente se pueden hacer distinciones entre estos
modelos de inhibición, tal como lo menciona Kim et al. (2005), pues a pesar de que algunos
autores debaten de cuál modelo representa mejor el efecto inhibitorio de un sustrato en el
crecimiento bacteriano, la bondad de ajuste del uso de un modelo específico depende del
microorganismo evaluado y de las condiciones ambientales.

6.2.4. Concentración máxima de tolerancia de C. violaceum ATCC 12472 al
diésel
Dado a que C. violaceum ATCC 12472 creció en todas las concentraciones evaluadas, se
establece experimentalmente que hasta el momento su concentración máxima de tolerancia al
diésel es de 10 % (v/v) o 72500 mg/L; sin embargo, el presente estudio deja abierta la posibilidad
de evaluar la cinética de crecimiento de esta bacteria a concentraciones superiores. Ahora bien,
tomando como referencia el modelo de Luong por su capacidad de predecir la concentración
máxima de tolerancia de un microorganismo por un sustrato, se establece que esta concentración
podría ser de aproximadamente 12.85 % (v/v) o 93190 mg/L.
La concentración máxima de tolerancia de C. violaceum ATCC 12472 es mayor que la
reportada para otras bacterias como Acinetobacter sp. DRY12, Acinetobacter sp. TPHK-3,
Burkholderia sp. DRY27, P. aeruginosa TPHK-4, P. putida TPHK-1 y S. maltophilia TPHK-2 (tabla
6-4). Sin embargo, esta concentración es menor que la reportada para P. citronellolis KHA y un
coco Gram-negativo sin identificar que fue aislado de un suelo contaminado en Bangladesh, el
cual toleró hasta 25 % (v/v) de diésel (Ahmed et al., 2018).
Los resultados del presente estudio también mostraron que concentraciones de diésel entre
2.0 y 2.5 % (v/v) equivalente a 14500 y 18125 mg/L respectivamente, resultan favorables para el
crecimiento de C. violaceum ATCC 12472, de acuerdo con lo obtenido por el modelo de Haldane
(ecuación 6-1). El rango de la concentración óptima de diésel para el crecimiento de C. violaceum
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ATCC 12472 es similar al de varias especies reportadas tales como Burkholderia sp. DRY27,
P. aeruginosa TPHK-4, P. citronellolis KHA y P. putida TPHK-1, mayor que el de Acinetobacter
sp. TPHK-3 y S. maltophilia TPHK-2, y menor que el de Acinetobacter sp. DRY12 (tabla 6-4).
Tabla 6-4. Comparación de la concentración máxima de tolerancia (CMT) reportada y óptima de
crecimiento (COC) de C. violaceum ATCC 12472 en diésel con otras bacterias degradadoras de
diésel.
Rango
CMT
COC
Bacteria
evaluado
Referencia
(%
v/v)
(g/L)
(%
v/v)
(g/L)
(% v/v)
C. violaceum
Presente
1.0 - 10.0
10.0
72.5
2.0 - 3.3
14.5 - 23.9
ATCC 12472
estudio
Coco Gram-negativo
Ahmed et al.
5.0 - 25.0
25.0
–
20.0
–
(Sin identificar)
(2018)
Pseudomonas
Sadouk et al.
1.0 - 15.0
15.0
126.0 2.0 - 3.0
16.8 - 25.2
citronellolis KHA
(2008)
Paenibacillus sp.
Jimoh y Lin
1.0 - 10.0
10.0
–
1.5 - 2.0
–
D9
(2019)
Rhodococcus
Mazumder et
1.0 - 10.0
9.0
–
1.5 - 2.5
–
pyridinivorans F5
al. (2020)
Acinetobacter sp.
Dahalan et
0.5 - 10.0
8.0
68.0
3.0 - 5.0
25.5 - 42.5
DRY12
al. (2014)
Burkholderia sp.
Ahmad et al.
0.5 - 7.0
7.0
59.5
2.0 - 3.0
17.0 - 25.5
DRY27
(2014)
Acinetobacter
Palanisamy
1.0 - 5.0
5.0
–
4.0
–
baumannii
et al. (2014)
Staphylococcus
Shukor et al.
1.0 - 5.0
5.0
–
4.0
–
aureus DRY11
(2009a)
Pseudomonas
1.0 - 5.0
5.0
40.0
3.0
24.0
putida TPHK-1
Pseudomonas
1.0 - 5.0
5.0
40.0
2.0
16.0
aeruginosa TPHK-4
Ramadass et
al. (2016)
Stenotrophomonas
1.0 - 5.0
5.0
40.0
1.0
8.0
maltophilia TPHK-2
Acinetobacter sp.
1.0 - 5.0
5.0
40.0
1.0
8.0
TPHK-3
Shukor et al.
0.5 - 4.0
4.0
–
3.5
–
(2009b)
Pseudomonas sp.
DRYJ3
Dahalan y Ali
0.2 - 4.0
3.4
–
0.4 - 0.6
–
(2019)
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Generalmente, se ha encontrado que la capacidad de tolerancia al diésel de bacterias

degradadoras de hidrocarburos se reduce con concentraciones mayores a 0.5 y 2.0 % (v/v) de
diésel, lo cual resulta desfavorable para los procesos de biodegradación. Por esta razón, gran
parte de los estudios de biodegradación de diésel son desarrollados a concentraciones dentro
de este rango (Ahmad et al., 2014).
La tolerancia que presentan algunas bacterias a las altas concentraciones de hidrocarburos
se atribuye a los mecanismos, que pueden desarrollar estos microorganismos, para conservar la
integridad de su membrana celular ante el flujo excesivo de hidrocarburos (Narváez et al., 2008).
Algunos de los mecanismos conocidos son la disminución en el contenido de ácidos grasos
insaturados de la membrana permitiéndole ser más rígida, la modificación en la conformación
cis/trans de los fosfolípidos y la alteración en los sistemas de exclusión, los cuales son homólogos
a los usados por las bacterias en la resistencia a antibióticos (Ordoñez et al., 2017).
Asimismo, la estructura y complejidad de la pared celular que presentan las bacterias Gramnegativas, como C. violaceum, parece ser un factor importante en la capacidad de tolerancia al
diésel. En el estudio de Babalola et al. (2016), organismos Gram-negativos (Erwinia cacticida,
Shigella sonnei, Escherichia coli, Morganella marganii, Proteus mirabilis, Serratia liquefaciens,
Klebsiella pneumonia subsp. Ozaenae y Pseudomonas sp.) mostraron mayor tolerancia a la
toxicidad del petróleo crudo y del diésel en comparación con los aislados Gram-positivos
(Micrococcus luteus, Staphylococcus saprophyticus, Lactobacillus delbrueckii y Bacillus sp.).
En el caso de C. violaceum, el hecho que haya sido reportada su presencia en ambientes
contaminados con petróleo (Vallejo et al., 2005; Udotong et al., 2008; Belbahri, 2017 y AlJawasim, 2019) da un indicio de su capacidad de tolerancia. Además, esta bacteria, al igual que
otros microorganismos de vida libre, cuentan con grandes capacidades de adaptación y sistemas
de protección eficientes para sobrevivir a la variabilidad de condiciones ambientales a las que
pueda estar expuesta, como alteraciones en la abundancia de nutrientes, cambios en
temperatura y compuestos tóxicos (Silva et al., 2004).
De acuerdo con la secuenciación del genoma de C. violaceum ATCC 12472, esta bacteria
cuenta con una alta proporción de ORF asociados a la resistencia de la variabilidad ambiental
(Ribeiro et al., 2003). Souza et al. (2019) reportan que la alta competitividad y capacidad de este
microorganismo para sobrevivir bajo diferentes tensiones ambientales está relacionada con la
producción de una variedad de proteínas involucradas en la tolerancia contra sustancias
antimicrobianas, altas temperaturas y la presencia de ácidos como también metal es pesados.
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En la comparación de la expresión de proteínas de C. violaceum ATCC 12472 entre
diferentes condiciones de crecimiento por Castro et al. (2015), se encontró que parte de las
proteínas expresadas por esta cepa en condiciones de estrés han sido relacionadas con
estrategias de supervivencia en escasez de nutrientes, incluidas la biosíntesis, reciclaje de
moléculas y producción de energía. Entre las proteínas encontradas más abundantes están las
chaperonas DnaK, GroEL-2 y Phasin, las cuales se han asociado con la tolerancia a dicha
condición y a la respuesta a altas concentraciones de carbono o escasez de nutrientes como el
nitrógeno.
Las proteínas transportadoras de membrana que presenta esta especie permiten el
aprovechamiento eficiente de los nutrientes, incluso en concentraciones muy bajas; además son
responsables de la capacidad de resistir varios agentes tóxicos, junto con otros tipos de proteínas
de resistencia. Entre estas, se incluye la lipoproteína OmlA (CV1796), también presente en
P. aeruginosa y Burkholderia cepacia, que proporciona resistencia a través del mantenimiento
de la integridad de la envoltura celular en condiciones de estrés; así como el canal
mecanosensitivo codificado por MscL (CV1360) que funciona como un medidor osmótico (Ribeiro
et al., 2003).

6.3.

Biodegradación

de

TPHs

y

fenoles

por

células

libres

e

inmovilizadas de C. violaceum ATCC 12472
6.3.1. Biodegradación de TPHs por C. violaceum ATCC 12472
Con base en la cinética de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 a la concentración
máxima de tolerancia al diésel, es decir 10 % v/v (figura 6-1), la prueba de biodegradación de
TPHs fue realizada hasta el décimo día de incubación; considerando que a este punto el cultivo
habría finalizado su fase estacionaria y, por consiguiente, alcanzado la máxima eficiencia de
biodegradación. Las fases exponencial y estacionaria son fundamentales para cuantificar la
mayor tasa de biodegradación, dado que durante estas la bacteria se encuentra metabólicamente
activa.
De acuerdo con Rolfe et al., (2012), durante el crecimiento exponencial la división celular se
da a una velocidad constante, por lo que, en esta se presenta el mayor aumento de biomasa en
sistemas de cultivo en lote. En esta fase, la bacteria utiliza los TPHs presentes en el diésel para
sintetizar las macromoléculas necesarias a través de la replicación, que involucra la síntesis de

79

Resultados y discusión

ADN junto con la transcripción y traducción. Posteriormente, durante la fase estacionaria se
siguen metabolizando otros compuestos debido a que las células tratan de ganar biomasa en el
menor tiempo posible para asegurar los recursos antes que sus competidores (Schultz y Kishony,
2013).
En la figura 6-5 se muestran las diferencias entre las concentraciones de TPHs al inicio y final
de los ensayos de biodegradación. Como se observa allí, los tratamientos con células
inmovilizadas de ambas bacterias presentaron una mayor disminución de la concentración de
TPHs que los tratamientos con células libres. Adicionalmente, se encontró que P. aeruginosa
ATCC 9027 presentó una mayor tasa de biodegradación que C. violaceum ATCC 12472. Por
otro lado, se estableció que la concentración total de TPHs de la muestra inicial de diésel fue de
725 ± 23 g/L.

Figura 6-5. Degradación de TPHs por células (A) libres e (B) inmovilizadas de C. violaceum
ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027 (control positivo).
A partir de los cálculos de biodegradación (tabla 6-5) se comprobó que el tratamiento con
células inmovilizadas de P. aeruginosa ATCC 9027 presentó el mayor porcentaje de degradación
de TPHs, siendo éste del 49 % (donde un 25 % se atribuye al metabolismo bacteriano y un 24 %
de remoción asociado a factores abióticos). Considerando las condiciones de la prueba, la
disminución del 24 % en el control abiótico es producto de la reacción de los TPHs con el oxígeno.
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Por otra parte, la inmovilización celular de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027
aumentó la tasa de biodegradación de TPHs en un 1.0 y 1.3 %·d-1, respectivamente.
Tabla 6-5. Porcentajes de biodegradación de TPHs por células libres e inmovilizadas de
C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027 (control positivo) a los 10 días de la
prueba.
Degradación
Degradación
Biodegradación
Tratamiento
Bacteria
biótica (%)
abiótica (%)
(%)
C. violaceum
29
19
10
Libre
P. aeruginosa
37
22
16
C. violaceum
42
23
19
Inmovilizado
P. aeruginosa
49
24
25
La disminución en la concentración en la concentración de TPHs tras diez días de incubación
(figura 6-5) y el incremento progresivo en la biomasa (figura 6-1), concuerda con los resultados
presentados por Ichor et al. (2014), en los cuales, bacterias aisladas de Bodo Creek en Nigeria,
pertenecientes a las familias Alcaligenaceae, Bacilliceae, Enterobacteriaceae, Flavobactericeae,
Planococcaceae y Pseudomonadaceae, presentaron una correlación negativa entre el
crecimiento bacteriano y la disminución en la concentración de TPHs en medio libre y condiciones
aerobias. Por lo tanto, es posible señalar que la degradación de TPHs en la muestra de diésel
está directamente relacionada con el metabolismo bacteriano.
Respecto a los tratamientos con células inmovilizadas, los resultados encontrados son
similares a los reportes en la literatura, donde la encapsulación de células en perlas de alginato
de calcio facilita e incrementa la tasa de biodegradación de hidrocarburos. Este hecho se puede
atribuir a que el proceso de inmovilización en este medio incrementa la densidad de células
bacterianas y, por consiguiente, se presenta una mayor actividad metabólica de los
microrganismos en los biorreactores (Mizielińska et al., 2017).
En cuanto a la especie P. aeruginosa, sus mecanismos de biodegradación de hidrocarburos
han sido estudiados detalladamente. De hecho, en gran parte de los estudios de aislamiento de
cepas bacterianas en lugares contaminados con hidrocarburos se espera encontrar esta bacteria,
puesto que es uno de los principales agentes biológicos en la biorremediación de sitios
contaminados con hidrocarburos (Al-Disi et al., 2017). Por lo tanto, de manera paralela se ha
estudiado el incremento en la eficiencia de remoción de compuestos hidrocarbonados usando
medios inmovilizados y bacterias del género Pseudomonas.
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Por ejemplo, en el estudio realizado por Mostafa et al. (2019) se evaluó la eficiencia de

biodegradación de residuos de petróleo líquido por P. aeruginosa ATCC 9027 a diferentes
concentraciones de este (1, 1.5, 2 y 2.5 % v/v). La cepa mostró el mayor porcentaje de
biodegradación a 1.5 % (v/v), donde degradó un 99 % de los compuestos poliaromáticos y
alifáticos presentes en los residuos de petróleo a los ocho días del tratamiento. Al-Dhabaan
(2019) evaluó la eficiencia de biodegradación de petróleo crudo por P. aeruginosa aislada de una
muestra de suelo contaminado con crudo en un campo petrolero localizado en Arabia Saudita.
La bacteria se cultivó en medio líquido con petróleo crudo al 1 % (v/v) durante 14 días, donde
mostró una tasa de biodegradación de TPHs del 20 %.
La capacidad de biodegradación de compuestos derivados de petróleo, puede ser explicado
a partir del conocimiento de versatilidad metabólica, siendo así, se ha reportado que
P. aeruginosa ATCC 9027 posee mecanismos desarrollados para activar hidrocarburos, los
cuales, generan intermediarios metabólicos que se canalizan a las vías metabólicas centrales.
Además, se conoce que las cepas de P. aeruginosa PAO1 y RR1 poseen hidrolasas AlkB1 y
AlkB2 que presentan su mayor actividad durante la fase estacionaria y exponencial,
respectivamente. Estas hidrolasas se generan a partir de la expresión del gen alkMb inducido
por cadenas de n-alcanos con una longitud entre 16 y 22 carbonos (Fuentes et al., 2014).
En el estudio de inmovilización de P. putida a 30 ºC durante 74 días se presenta un
incremento en unidades formadoras de colonia al interior de la perla de 1.1 a 1.3 CFU·g –1
producto de una mayor actividad metabólica y la restricción de compuestos que inhiben el
crecimiento (Zommere et al., 2017), al ser usada la cepa de P. aeruginosa ASW-2 en tratamiento
con células inmovilizadas en perlas (Chen et al., 2017) con petróleo crudo al 1% (v/v) y en
conjunto con Exiguobacterium sp. ASW-1, Alcaligenes sp. ASW-3, Alcaligenes sp. ASS-1 y
Bacillus sp. ASS-2, tuvo un porcentaje de biodegradación del 75 % al finalizar el séptimo día de
tratamiento.
La eficiencia en la remoción de TPHs por parte de las dos cepas estudiadas, están
relacionadas de igual manera con la capacidad para generar biosurfactantes. En P. aeruginosa
ATCC 9027 y P. stutzeri AG 22 se encontró una alta producción de sustancias surfactantes, en
su mayoría de ramnolípidos, los cuales han sido encontrados como los más efectivos para
incrementar la tasa de biodegradación de diésel en estas bacterias (Palomino et al., 2017;
Kaczorek et al., 2011). En el caso de C. violaceum, se conoce la producción de biosurfactantes
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por la cepa UCP 1489 aislada en el río Paca en Brazil, la cual, mostró una reducción de la tensión
superficial del agua de 71 mN·m-1 a 26 mN·m-1 (Almeida, 2006).
En cuanto al modo de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en el medio líquido en la
muestra de diésel, se presentó tanto de forma planctónica y como con formación de biofilms
adheridos a las gotas de diésel. Producto de la producción de sustancias surfactantes reportadas,
es posible explicar el modo de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en el medio líquido en
la muestra de diésel. Adicional, como parte de las investigaciones realizadas en el genoma de
C. violaceum, se ha identificado la regulación del mecanismo de Quorum Sensing al operón
hmsHNFR para la regulación de condiciones de estrés y la formación de biopelículas (Kothari et
al., 2017).
A partir de los mecanismos metabólicos de C. violaceum ATCC 12472, los resultados
obtenidos aportan al conocimiento sobre la capacidad de degradación de hidrocarburos y
contribuye a los resultados de remoción de TPHs en de muestra de diésel reportados por Bassey
et al. (2018), donde se describe que C. violaceum uso como fuente de carbono medios con
hidrocarburos, y en comparación con Bacillus subtilis y Micrococcus luteus obtuvo el mayor
porcentaje de degradación de hidrocarburos durante 5 días de incubación en muestras de
gasolina, queroseno y diésel; sin embargo, a diferencia de ese estudio, en el presente trabajo de
investigación se logró la cuantificación de manera directa en la remoción de TPHs y no sólo de
manera indirecta con la curva de crecimiento.

6.3.2. Biodegradación de fenoles por C. violaceum ATCC 12472
C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027, tanto en forma de células libres como
inmovilizadas, degradaron eficiente los fenoles presentes en el diésel durante cuatro días de
incubación como se muestra en la figura 6-6. De acuerdo con, el análisis estadístico (tabla 8-9)
se encontró que las cinéticas de degradación de los tratamientos de C. violaceum ATCC 12472
inmovilizado y P. aeruginosa ATCC 9027 libre e inmovilizada no presentaron diferencias
significativas (p>0.05) entre sí, mientras que C. violaceum ATCC 12472 libre era
significativamente diferente de estos.
Esta diferencia se observa de forma más clara en las figuras 6-7A y 6-7B donde tanto la
cinética de biodegradación como la tasa de biodegradación por el tratamiento libre de
C. violaceum ATCC 12472 son menores a comparación de los otros tratamientos. Asimismo, se
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evidenció que la máxima degradación de fenoles por el tratamiento libre de C. violaceum ATCC
12472 se presentó en el tercer día, mientras que para el resto en el segundo día.

Figura 6-6. Degradación de fenoles por células (A, B) libres e (C, D) inmovilizadas de
C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027 (control positivo).
*Letras diferentes corresponden a diferencias significativas entre los tratamientos (p<0.05).
Cabe mencionar que, a partir del ANOVA efectuado para los porcentajes de biodegradación
alcanzados al cuarto día de la prueba, no se encontraron diferencias significativas entre estas,
obteniendo una biodegradación entre el 80 y 86 % para todos los tratamientos (tabla 6-6). En los
resultados presentados por Mohanty y Jena (2017) usando la cepa de Pseudomonas sp. NBM11
a una temperatura de 30 pc y un pH de 7 con una agitación constante a 150 rpm de forma libre
e inmovilizada en perlas de alginato de calcio, coinciden con los obtenidos en el presente estudio,
puesto que, en el estudio mencionado, el tratamiento con células inmovilizadas presentó mejores
eficiencias de remoción con respecto al tratamiento con células libres.
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Tabla 6-6. Porcentajes de biodegradación de fenoles por células libres e inmovilizadas de
C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027 (control positivo) a los 3 días de la
prueba.
Degradación
Degradación
Biodegradación
Tratamiento
Bacteria
biótica (%)
abiótica (%)
(%)
C. violaceum
95 ± 5
12 ± 1
83 ± 3
Libre
P. aeruginosa
96 ± 3
13 ± 1
83 ± 3
C. violaceum
98 ± 2
12 ± 1
86 ± 1
Inmovilizado
P. aeruginosa
98 ± 1
14 ± 1
85 ± 2
Los compuestos fenólicos son tóxicos para la mayoría de los microorganismos en
concentraciones superiores a los 80 ppm (Justiz et al., 2014), generando una inhibición del
crecimiento a dichas concentraciones. Por ejemplo, se ha encontrado que la exposición de fenol
a altas concentraciones (250 mg/L - 1250 mg/L) en P. aeruginosa NBM11 y P. putida Ek II puede
causar una alta tasa de muerte celular durante las primeras 48 horas (Mohanty y Jena, 2017;
Hinteregger et al., 1992). En la biodegradación de fenol dicha concentración en el medio de
cultivo juega un papel importante, puesto que entre mayor sea, la población microbiana requerirá
mayor tiempo para degradar este sustrato al mismo tiempo que va respondiendo a su efecto
inhibitorio (Choudhury y Arutchelvan, 2019).
En ese sentido, al disminuirse la concentración de fenol en la muestra, se presenta un
incremento en el porcentaje de biodegradación de fenol (figura 6-7). Durante la fase de
crecimiento exponencial del organismo, se presenta la mayor tasa de degradación del fenol.
Además, la tasa de remoción del sustrato fue relativamente lenta hacia el final del consumo de
sustrato lo cual puede deberse a un déficit en la disponibilidad de oxígeno, así como el sustrato
para toda la biomasa, y a su vez la caída en el pH de la solución durante el período de
degradación. Mostafa et al. (2019) encontró en la cinética de crecimiento de P. aeruginosa ATCC
9027 en un medio líquido con petróleo, que durante la fase de latencia en las primeras 24 a 36
horas, se caracteriza por una baja secreción de metabolitos y poco uso del sustrato.
Los resultados encontrados por Mohanty y Jena (2017) mostraron que a una concentración
inicial de fenol de 250 ppm, Acinetobacter calcoaceticus y P. putida inmovilizadas en perlas de
alginato alcanzaron la mayor tasa de biodegradación en la hora 60, degradando completamente
los compuestos fenólicos, en comparación con las cepas de P. aeruginosa ATCC 9027 y
C. violaceum ATCC 12472, las cuales muestran en la hora 60 un porcentaje de biodegradación
cercano al 80 % (figura 6-7A), y la mayor tasa de biodegradación se alcanzan a las 24 horas para
C. violaceum ATCC 12472 y 48 horas para P. aeruginosa ATCC 9027.
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Figura 6-7. Cinética de la (A) biodegradación y (B) tasa de biodegradación de fenoles por células
libres de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027 (control positivo).
De acuerdo a la investigación realizada por Perpetuo et al. (2009) con la cepa de
C. violaceum CVT8 y la clonación del gen Cvmp en E. coli, a una concentración de 0.4 ppm de
fenol se alcanza la remoción total de fenol al quinto día y al cuarto día una eficiencia de remoción
del 63 % en medio libre, se identifica a la enzima fenol monooxigenasa en el gen Cvmp, que
ejecuta la activación de la ruta metabólica por parte de la cepa de C. violaceum para el uso del
fenol como fuente de carbono. Inicialmente, el anillo aromático puede ser hidrolizado en el
terminal orto- o para-, así producir catecol o hidroquinona, respectivamente, seguido de una
escisión meta en los anillos aromáticos, cabe resaltar que la enzima catecol 2,3-dioxigenasa se
encarga del clivaje del anillo aromático por la vía meta-.
La enzima catecol 2,3-dioxigenasas (C2,3O) pertenecen a la familia de las intradiol y estradiol
dioxigenasas y cumplen un papel fundamental en la degradación del anillo aromático en
compuestos fenólicos. Según los datos, se han encontrado en numerosas bacterias Gramnegativas

(Pseudomonas,

Sphingomonas,

Acinetobacter,

Ralstonia,

Burkholderia,

Stenotrophomonas) y Gram-positivas (Nocardia, Rhodococcus y Bacillus) (Hupert et al., 2012).
Como se puede ver en la figura 6-8, la actividad de esta enzima fue mayor a las 48 horas para
C. violaceum ATCC 12472 y a las 24 horas en el caso de P. aeruginosa ATCC 9027.
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En el caso de Pseudomonas, con base en lo reportado por Wei et al. (2010), las pruebas de
actividad enzimática en Pseudomonas sp., mostraron que la mayoría de los aislamientos que
crecían con PAHs como única fuente de carbono y energía tenían un catecol activo 2,3dioxigenasa. Más reciente, Mohanty y Jena (2017) identificó que de las 24 a las 48 horas se
presentó el mayor incremento en la biomasa, similar al crecimiento obtenido para la cepa de
P. aeruginosa ATCC 9027 en el presente estudio.

Figura 6-8. Actividad enzimática de la C2,3O por células libres de C. violaceum ATCC 12472 y
P. aeruginosa ATCC 9027 (control positivo).
*Letras diferentes corresponden a diferencias significativas entre los tratamientos (p<0.05).
En el caso C. violaceum, se sugiere a partir del estudio realizado en la cepa de CVT8, que el
principal producto de la degradación del fenol fue la hidroquinona (Perpetuo et al.,2009).
Considerando que la enzima catecol 2,3-dioxigenasa (C2,3O) tiene la función de la ruta
metabólica superior interviniendo en el enlace C-C en la posición 2,3 (meta-), es clave de las vías
bacterianas para degradación de fenol en la fase de crecimiento bacterianos, lo cual explica que
la mayor actividad de la enzima se haya presentado durante la fase exponencial en los dos
microorganismos evaluados en el presente estudio.
A lo largo del proceso de biodegradación, la disminución en la concentración de oxígeno y el
pH se ha reportado en estudios de degradación de fenol, metabolizado por las bacterias en
mezcla de Pseudomonadaceae, Vibrionaceae (Choudhury y Arutchelvan, 2019). Por otra parte,
la enzima catecol 2,3-dioxigenasa ha mostrado un efecto negativo cuando la solución varía a
alcalina, donde su actividad se ve disminuida (Wei et al., 2010), siendo así, que después de las

87

Resultados y discusión

48 horas en ambos cultivos, cuando se presentan menor concentración de oxígeno y variación
del pH, la actividad de la enzima se reduce en los siguientes días.
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7. Conclusiones y recomendaciones
7.1.
•

Conclusiones

El diésel representa un medio hostil y estresante para el crecimiento de C. violaceum ATCC
12472. Los principales efectos encontrados en el crecimiento de esta cepa por el diésel en
relación con su crecimiento normal en un medio enriquecido fueron la disminución de la
velocidad de crecimiento específico y cosecha máxima de los cultivos, los cambios
macroscópicos en la morfología colonial y la disminución en la intensidad de pigmentación
de la violaceína. En cuanto al crecimiento entre las concentraciones evaluadas, el
tratamiento con 2.5 % (v/v) o 18125 mg/L de diésel mostró el mejor desempeño, donde
concentraciones superiores e inferiores ejercían efectos inhibitorios y estresantes sobre la
bacteria. En ese sentido, los tratamientos con 2.5 % (v/v) de diésel presentan un modelo de
cinética más apropiado para procesos posteriores de biodegradación a escala con
C. violaceum ATCC 12472.

•

C. violaceum ATCC 12472 presenta alta tolerancia al diésel, con la capacidad para crecer
en altas concentraciones (10 % v/v o 72500 mg/L). El uso de varios modelos cinéticos de
utilización del sustrato sugiere que los modelos de inhibición representan mejor la relación
entre la velocidad de crecimiento específico de C. violaceum ATCC 12472 en diésel con la
concentración inicial de este sustrato en el medio de cultivo, permitiendo corroborar el efecto
inhibitorio que presentan las altas concentraciones de este sobre el crecimiento bacteriano.
De acuerdo con el modelo de Luong, se predice que la concentración máxima de tolerancia
de esta bacteria podría ser cerca de 12.85 % (v/v) o 93190 mg/L. Adicionalmente, se predice
que el rango de diésel donde el crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 es el más propicio
esta entre 2.0 y 2.5 % (v/v) equivalente a 14500 y 18125 mg/L respectivamente.

•

Los componentes del diésel son fuentes de carbono altamente asimilables por C. violaceum
ATCC 12472, con una eficiencia de degradación casi igual que P. aeruginosa ATCC 9027,
siendo una cepa reportada como degradadora potencial de estos compuestos. Por lo tanto,
C. violaceum ATCC 12472 constituye una buena alternativa para el tratamiento de aguas de
proceso con hidrocarburos. Adicionalmente, es claro que la inmovilización de células en
perlas de alginato de calcio representa una alternativa para obtener mayores eficiencias de
remoción de TPHs y fenoles.
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•

Conclusiones y recomendaciones
El uso de bioensayos en laboratorio constituye una herramienta útil para evaluar
microorganismos con actividad biológica esperada. En este estudio, se buscó evaluar la
capacidad de tolerancia y biodegradación de diésel por C. violaceum ATCC 12472. Esta
bacteria presentó varías características de gran utilidad en procesos de biorremediación,
tales como su capacidad de respuesta a las condiciones estresantes y presión selectiva del
medio, tolerancia a concentraciones altas de hidrocarburos junto con su toxicidad inherente,
y su eficiencia en la degradación de algunos componentes del diésel. Por lo tanto,
C. violaceum ATCC 12472 representa una solución prometedora para el tratamiento de sitios
contaminados con diésel.

7.2.
•

Recomendaciones

Dado a que C. violaceum ATCC 12472 toleró la concentración máxima evaluada, se sugiere
que futuros estudios evalúen el crecimiento de la cepa a concentraciones más altas, para
establecer de forma más precisa su capacidad de tolerancia al diésel. A su vez, se podría
corroborar los valores predichos por el modelo de Luong.

•

Estudios posteriores podrían evaluar la influencia de otros factores como el pH, temperatura
y fuentes de nitrógeno, para optimizar el proceso de biodegradación por C. violaceum, así
como, otros mecanismos de inmovilización en diferentes matrices de soporte incluidos la
sílice, arena, espuma de poliuretano de baja densidad, MUTAG®, entre otros.
Adicionalmente, se sugiere evaluar el efecto de mezclas de diésel y metales pesados en la
biorremediación por C. violaceum para simular condiciones más realistas.

•

En el presente estudio se determinó la eficiencia de biodegradación en términos de TPHs,
sin embargo, estudios posteriores podrían evaluar la biodegradación de diésel por
componentes constitutivos de las cadenas hidrocarbonadas para tener mayor conocimiento
sobre las rutas metabólicas de este microorganismo y los subproductos generados.

•

Teniendo en cuenta la capacidad de este organismo para crecer tanto en presencia como
ausencia de oxígeno, se sugiere evaluar la capacidad de biodegradación en condiciones
anaeróbicas, así como el efecto de los iones de nitrógeno y amonio en las cinéticas de
biodegradación del diésel, teniendo en cuenta que esta bacteria es desnitrificadora.

•

Se sugiere seguir revisando la información científica relacionada con el rol de los genes
dentro del metabolismo de C. violaceum ya que hasta el momento sólo se cuenta con un
estudio publicado en el 2003.
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8. Anexos
8.1.

ANEXO A: Curvas de calibración

Figura 8-1. Curva de estandarización de las suspensiones bacterianas evaluada con el modelo
de regresión lineal (R2 = 0.9949).
*Las líneas punteadas corresponden al intervalo de confianza de 95 % del modelo.

Figura 8-2. Curva de calibración de fenoles evaluada con el modelo de regresión lineal
(R2 = 0.9936).
Las líneas punteadas corresponden al intervalo de confianza de 95 % del modelo.
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8.2.

ANEXO B: Análisis estadísticos

8.2.1. Cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en diferentes
concentraciones de diésel
Tabla 8-1. ANOVA de dos factores (tiempo y tratamiento) en las cinéticas de crecimiento de
C. violaceum ATCC 12472 en diésel.
Pruebas de efectos inter-sujetos
Variable dependiente: Densidad_óptica
Tipo III de suma
Media
Origen
gl
de cuadrados
cuadrática
Modelo corregido
0.940a
83
0.011
Intersección
1.795
1
1.795
Tiempo
0.440
13
0.034
Tratamiento
0.433
5
0.087
Tiempo * Tratamiento
0.137
65
0.002
Error
0.006
196
2.839E-5
Total
2.478
280
Total corregido
0.945
279
a. R al cuadrado = 0.994 (R al cuadrado ajustada = 0.992)

F
398.899
63214.485
1192.855
3047.313
74.256

Sig.
0.000
0.000
0.000
0.000
0.000

Eta parcial al
cuadrado
0.994
0.997
0.988
0.987
0.961

Tabla 8-2. Prueba post hoc para los diferentes tratamientos evaluados en las cinéticas de
crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en diésel.
Densidad_óptica
Duncana,b,c
Tratamiento

N

c
0.00601

Subconjunto
b

a
Control_abiótico
70
7.5 %
42
0.09302
5%
42
0.09383
2.5 %
42
0.09829
1%
42
0.09874
10 %
42
0.09926
Sig.
1.000
0.472
0.417
Se visualizan las medias para los grupos en los subconjuntos
homogéneos.
Se basa en las medias observadas.
El término de error es la media cuadrática (Error) = 2.839E-5.
a. Utiliza el tamaño de la muestra de la media armónica = 45.000.
b. Los tamaños de grupo no son iguales. Se utiliza la media
armónica de los tamaños de grupo. Los niveles de error de tipo I
no están garantizados.
c. Alfa = 0.05.
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Tabla 8-3. Prueba post hoc para el factor Tiempo * Tratamiento de las cinéticas de crecimiento
de C. violaceum ATCC 12472 en diésel.
Densidad_óptica
Duncana
Tiempo *
Tratamiento
Día0_2.5%
Día0_7.5%
Día0_1%
Día1_7.5%
Día1_2.5%
Día0_10%
Día0_5%
Día1_1%
Día1_5%
Día1_10%
Día2_5%
Día2_10%
Día2_1%
Día2_7.5%
Día2_2.5%
Día3_10%
Día3_1%
Día3_7.5%
Día3_5%
Día4_7.5%
Día4_10%
Día4_5%
Día10_2.5%
Día5_5%
Día5_7.5%
Día4_1%
Día5_10%
Día3_2.5%
Día10_7.5%
Día10_5%
Día10_1%
Día9_2.5%
Día4_2.5%
Día7_5%
Día10_10%
Día5_1%
Día9_5%
Día9_7.5%
Día8_5%
Día8_7.5%
Día5_2.5%
Día7_7.5%
Día9_1%

N
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3

a
0.009
0.009
0.010
0.010
0.011
0.011
0.012
0.012
0.014
0.014
0.015
0.015
0.016
0.016
0.020

b

c

d

Subconjunto para alfa = 0.05
e
f
g
h

i

j

k

0.071
0.078
0.080
0.090
0.102
0.102
0.109
0.112
0.123
0.123
0.125
0.126
0.128
0.128
0.129
0.130
0.139
0.140
0.141
0.141
0.142
0.143
0.144
0.147
0.147
0.147
0.149
0.149

0.141
0.141
0.142
0.143
0.144
0.147
0.147
0.147
0.149
0.149

0.143
0.144
0.147
0.147
0.147
0.149
0.149

0.144
0.147
0.147
0.147
0.149
0.149

0.147
0.147
0.147
0.149
0.149

0.149
0.149
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Subconjunto para alfa = 0.05
Tiempo *
N
Tratamiento
a
b
c
d
e
f
g
h
Día8_2.5%
3
0.151 0.151 0.151
Día7_1%
3
0.153 0.153
Día7_10%
3
0.154
Día7_2.5%
3
Día8_1%
3
Día8_10%
3
Día9_10%
3
Sig.
0.065 0.070 1.000 0.070 0.225 0.055 0.053 0.050
Se visualizan las medias para los grupos en los subconjuntos homogéneos.
a. Utiliza el tamaño de la muestra de la media armónica = 3.000.

i
j
0.151 0.151
0.153 0.153
0.154 0.154
0.155 0.155
0.157
0.158
0.066

0.068

k
0.151
0.153
0.154
0.155
0.157
0.158
0.160
0.055

8.2.2. Cinéticas de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en caldo LB
Tabla 8-4. ANOVA de la densidad óptica en el tiempo de la cinética de crecimiento de
C. violaceum ATCC 12472 en caldo LB.
ANOVA
Densidad_óptica
Suma de cuadrados
Entre grupos
Dentro de grupos
Total

gl

2.526
0.038
2.564

Media cuadrática
24
50
74

0.105
0.001

F

Sig.

139.557

0.000

Tabla 8-5. Prueba post hoc para la densidad óptica en el tiempo de la cinética de crecimiento de
C. violaceum ATCC 12472 en caldo LB.
Densidad_óptica
Duncana
Tiempo
0
1
2
3
4
5
6
7
8
9
10
11
12
22
15
13

N
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3
3

a
0.03644
0.05447
0.07416

b

c

Subconjunto para alfa = 0.05
d
e

f

g

h

0.07416
0.11582
0.29835
0.35879
0.45156
0.48087

0.48087
0.50309

0.50309
0.54011
0.54978

0.54011
0.54978
0.55980
0.56277
0.57078
0.57159
0.57199

Evaluación de la capacidad de biodegradación de diésel por células libres e
inmovilizadas de Chromobacterium violaceum ATCC 12472

Tiempo

N

a

b

c

Subconjunto para alfa = 0.05
d
e

16
3
18
3
24
3
14
3
20
3
23
3
19
3
17
3
21
3
Sig.
0.118
0.069
1.000
1.000
0.197
Se visualizan las medias para los grupos en los subconjuntos homogéneos.
a. Utiliza el tamaño de la muestra de la media armónica = 3.000.
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f

g

0.327

0.053

h
0.57204
0.57284
0.57365
0.57577
0.57577
0.57577
0.57662
0.57788
0.57828
0.168

8.2.3. Parámetros cinéticos de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en
diferentes concentraciones de diésel y caldo LB
Tabla 8-6. ANOVA de los parámetros cinéticos de crecimiento de C. violaceum ATCC 12472 en
diferentes concentraciones de diésel y caldo LB.
ANOVA
Suma de cuadrados
Vmax

Tg

M

Entre grupos
Dentro de grupos
Total
Entre grupos
Dentro de grupos
Total
Entre grupos
Dentro de grupos
Total

gl

1.291
0.021
1.311
373.046
48.418
421.464
0.373
0.000
0.373

Media cuadrática
5
12
17
5
12
17
5
12
17

F

Sig.

0.258
0.002

149.036

0.000

74.609
4.035

18.491

0.000

0.075
0.000

2494.351

0.000

Tabla 8-7. Prueba post hoc para los parámetros cinéticos de crecimiento de C. violaceum ATCC
12472 en diferentes concentraciones de diésel y caldo LB.
Vel_Máx
Tg
Duncana
Tratamiento
10 %
7.5 %
1%
5%
2.5 %
Caldo LB
Sig.

Duncana
N
3
3
3
3
3
3

Subconjunto para alfa = 0.05
a
b
c
0.0490
0.0575
0.0889
0.0889
0.0968
0.0968
0.1546
0.8020
0.216
0.090
1.000

Tratamiento
Caldo LB
2.5 %
5%
1%
7.5 %
10 %
Sig.

N
3
3
3
3
3
3

Subconjunto para alfa = 0.05
c
b
a
0.8716
4.5480
7.7732
7.9656
12.5942
14.3609
1.000
0.070
0.303
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M
Duncana
Tratamiento

N

Subconjunto para alfa = 0.05
a
b
c
0.12363
0.13527
0.13872
0.13872
0.14305
0.14305
0.14796

d
5%
3
7.5 %
3
1%
3
2.5 %
3
10 %
3
Caldo LB
3
0.52327
Sig.
1.000
0.123
0.071
1.000
Se visualizan las medias para los grupos en los subconjuntos homogéneos.
a. Utiliza el tamaño de la muestra de la media armónica = 3.000.

8.2.4. Degradación de fenoles por células libres e inmovilizadas de
C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027
Tabla 8-8. ANOVA de dos factores (tiempo y tratamiento) en la degradación de fenoles por
células libres e inmovilizadas de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027.
Pruebas de efectos inter-sujetos
Variable dependiente: Fenoles
Tipo III de suma de
Origen
gl
cuadrados
Modelo corregido
63094.710a
39
Intersección
172946.992
1
Día
20998.813
4
Tratamiento
30044.388
7
Día * Tratamiento
12051.510
28
Error
557.132
80
Total
236598.834
120
Total corregido
63651.842
119
a. R al cuadrado = 0.991 (R al cuadrado ajustada = 0.987)

Media cuadrática
1617.813
172946.992
5249.703
4292.055
430.411
6.964

F
232.306
24833.904
753.818
616.307
61.804

Sig.
0.000
0.000
0.000
0.000
0.000

Tabla 8-9. Prueba post hoc para los tratamientos evaluados en la degradación de fenoles por
células libres e inmovilizadas de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027.
Fenoles
Duncana,b
Tratamiento
P.aeruginosa_Libre
P.aeruginosa_Inmovilizado
C.violceum_Inmovilizado
C.violaceum_Libre
Control37C_Inmovilizado
Control37C_Libre

N
15
15
15
15
15
15

1
20.580
20.691
21.763

Subconjunto
2

3

25.858
52.530
53.494
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N

1
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Subconjunto
2

3
Control30C_Inmovilizado
15
54.328
Control30C_Libre
15
54.464
Sig.
0.252
1.000
0.069
Se visualizan las medias para los grupos en los subconjuntos homogéneos.
Se basa en las medias observadas.
El término de error es la media cuadrática (Error) = 6.964.
a. Utiliza el tamaño de la muestra de la media armónica = 15.000.
b. Alfa = 0.05.

Tabla 8-10. Prueba post hoc para el factor Tiempo*Tratamiento de la degradación de fenoles por
células libres e inmovilizadas de C. violaceum ATCC 12472 y P. aeruginosa ATCC 9027.
Fenoles
Duncana
Tiempo_Tratamiento

N

h
0.699
0.759
0.909
1.290
1.590
1.910
2.524
3.010

g

Subconjunto para alfa = 0.05
f
e
d
c

b
a
Día4_C.violaceum_Inmovilizado
3
Día4_P.aeruginosa_Inmovilizado
3
Día3_P.aeruginosa_Inmovilizado
3
Día3_C.violaceum_Inmovilizado
3
Día4_P.aeruginosa_Libre
3
Día4_C.violaceum_Libre
3
1.910
Día3_P.aeruginosa_Libre
3
2.524 2.524
Día3_C.violaceum_Libre
3
3.010 3.010
Día2_P.aeruginosa_Inmovilizado
3
6.952 6.952
Día2_C.violaceum_Inmovilizado
3
7.332
Día2_P.aeruginosa_Libre
3
7.813
Día2_C.violaceum_Libre
3
16.012
Día1_P.aeruginosa_Libre
3
32.710
Día1_P.aeruginosa_Inmovilizado
3
36.313 36.313
Día1_C.violaceum_Inmovilizado
3
39.794
Día1_C.violaceum_Libre
3
49.418
Día0_P.aeruginosa_Libre
3
58.261
Día0_P.aeruginosa_Inmovilizado
3
58.521
Día0_C.violaceum_Libre
3
58.942
Día0_C.violaceum_Inmovilizado
3
59.702
Sig.
0.411 0.057 0.051 1.000 0.137 0.150 1.000 0.586
Se visualizan las medias para los grupos en los subconjuntos homogéneos.
a. Utiliza el tamaño de la muestra de la media armónica = 3.000.
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8.2.5. Actividad enzimática de C2,3O por células libres de C. violaceum ATCC
12472 y P. aeruginosa ATCC 9027
Tabla 8-11. ANOVA de la actividad enzimática de C2,3O por células libres de C. violaceum ATCC
12472 y P. aeruginosa ATCC 9027.
ANOVA
Actividad_enzimática
Entre grupos
Dentro de grupos
Total

Suma de cuadrados
5.235
0.759
5.995

gl
9
20
29

Media cuadrática
0.582
0.038

F
15.324

Sig.
0.000

Tabla 8-12. Prueba post hoc para la actividad enzimática de C2,3O por células libres de
C. violaceum ATCC 12472 y P aeruginosa ATCC 9027.
Actividad_enzimática
Duncana
Día_Tratamiento

N

a
0.7933
0.8300
0.9447
1.0200

b

Subconjunto para alfa = 0.05
c
d

Día0_P.aeruginosa
3
Día0_C.violaceum
3
Día4_P.aeruginosa
3
0.9447
Día4_C.violaceum
3
1.0200
Día3_P.aeruginosa
3
1.2833
1.2833
Día1_C.violaceum
3
1.4000
Día3_C.violaceum
3
1.5867
Día2_P.aeruginosa
3
Día1_P.aeruginosa
3
Día2_C.violaceum
3
Sig.
0.206
0.056
0.085
Se visualizan las medias para los grupos en los subconjuntos homogéneos.
a. Utiliza el tamaño de la muestra de la media armónica = 3.000.

1.4000
1.5867
1.7400

0.055

e

1.5867
1.7400
1.8500
0.132

f

1.7400
1.8500
2.0033
0.132
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